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Le maintien des populations de grands carnivores est un élément clé dans le maintien des 
écosystèmes. L'étude de la dynamique des populations permet de comprendre et d'anticiper les 
fluctuations en taille de population et est donc un outil essentiel dans la gestion et la 
conservation des espèces. En Suède, la population d'ours bruns (Ursus arctos) a connu une 
forte croissance depuis le début du 20
e
 siècle. Conséquemment, les quotas de chasse ont 
augmenté de façon fulgurante depuis le début des années 2000. Or, les effets de la chasse sur 
la dynamique de la population restent encore méconnus et donc, les conséquences de cette 
augmentation sur le taux de croissance de la population sont inconnues. La chasse devrait 
avoir des impacts particulièrement importants dans cette population, puisque plusieurs études 
suggèrent qu'une augmentation de la chasse mènerait non seulement à une augmentation de la 
mortalité des classes d'âge exploitées, mais aussi à une augmentation de la mortalité des 
oursons à travers une augmentation de l'infanticide sexuellement sélectionné (où les mâles 
tuent les jeunes qui ne sont pas les leurs pendant la saison de reproduction pour augmenter 
leurs opportunités de reproduction). 
 
 
Mon projet avait donc pour but de quantifier les effets directs ainsi que l'effet potentiellement 
indirect de la chasse à travers l'infanticide sexuellement sélectionné sur la dynamique de la 
population d'ours brun en Suède. Les objectifs spécifiques de mon projet étaient de : i) 
quantifier comment les taux démographiques et le taux de croissance de la population varient 
sous faible et forte pression de chasse; et de ii) déterminer l'importance des différents taux 
démographiques, dont la survie des oursons, sur le taux de croissance de la population.  
 
 
Pour ce faire, j’ai collaboré au suivi individuel à long terme d’ours bruns dans le centre-sud de 
la Suède effectué par le Scandinavian Brown Bear Research Project. À l'aide de ces données, 
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j'ai construit des modèles matriciels de la population qui permettent de calculer son taux de 
croissance ainsi que l'importance relative des différents taux démographiques pour la 
croissance de la population. J'ai élaboré un modèle pour l'ensemble de ma période d'étude 
(1990-2011) ainsi que des modèles distincts pour deux périodes qui diffèrent par la pression de 
chasse : de 1990 à 2005 avec une pression de chasse relativement faible, et de 2006 à 2011 
avec une forte pression de chasse.  
 
 
J'ai trouvé que la grande majorité des taux démographiques étaient plus faibles sous une forte 
pression de chasse : ceci se reflétait par un taux de croissance asymptotique légèrement en 
deçà de 1, indiquant ainsi un déclin de la population. La survie des oursons était plus faible 
sous forte pression de chasse, probablement en raison d'une augmentation de l'infanticide 
sexuellement sélectionné. D'ailleurs, la survie des oursons avait une influence relativement 
forte sur le taux de croissance de la population. Finalement, j'ai aussi pu quantifier l'impact de 
l'infanticide sexuellement sélectionné sur le taux de croissance de la population. J'ai trouvé 
que le comportement était très important, puisque s’il n'y avait pas d'infanticide sexuellement 
sélectionné dans la population, celle-ci aurait été en croissance même sous forte pression de 
chasse. Ainsi, mon projet de recherche a mis en évidence l'importance du comportement 
individuel et des effets indirects de la chasse pour la dynamique d'une population sauvage. Les 
effets indirects de l'exploitation sont bien souvent méconnus et doivent être étudiés davantage 
afin que nous comprenions l'impact réel sur les populations exploitées. 
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1.1 Contexte de l'étude et objectif général  
 
 
La population d'ours brun (Ursus arctos) en Scandinavie a subi une longue période de 
persécution qui a presque mené à son extinction au début du 20
e
 siècle (Swenson et al., 1995). 
Les efforts de conservation instaurés à l'époque ont par contre bien réussi et la chasse à l'ours 
brun en Suède a été réinstaurée en 1941 (Swenson et al., 1995). En Suède, la population d'ours 
brun a connu une croissance importante lors du 20
e
 siècle et elle occupe maintenant la majorité 
de son aire de distribution historique (Swenson et al., 1995). Conséquemment à la forte 
croissance de la population, les quotas de chasse ont été largement augmentés au cours de la 
dernière décennie (Kindberg et al., 2011). Or, on ne connaît pas l'impact d’une telle 
augmentation de la chasse sur la dynamique de la population. De plus, dans cette population, 
la majorité de la mortalité des oursons (jeunes de l'année) est causée par l'infanticide (Swenson 
et al., 2001). En effet, les mâles tuent les jeunes qui ne sont pas les leurs pendant la saison de 
reproduction afin que les femelles retombent en œstrus, leur permettant ainsi d'augmenter 
leurs opportunités de reproduction (Bellemain et al., 2006a; Swenson et al., 1997). On appelle 
ce phénomène l'infanticide sexuellement sélectionné (ISS) (Hrdy, 1979). Dans cette 
population, des analyses portent à croire qu'une intensification de la chasse mènerait à une 
intensification de l'ISS en perturbant l'organisation sociale des mâles (Swenson et al., 1997; 
Zedrosser et al., 2009). Ceci pourrait avoir des conséquences importantes sur la dynamique de 
la population puisqu'on suppose que la survie des oursons est un facteur déterminant du taux 
de croissance de la population (Swenson et al., 1997). Le but de mon projet était donc 
d'évaluer l'impact de la chasse de façon directe et globale ainsi que son effet indirect via l'ISS 
sur la dynamique de la population de l'ours brun scandinave. 
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Afin de bien situer mon étude dans son contexte théorique, l'introduction de ce mémoire 
dresse d'abord les fondements théoriques sur lesquels s'appuie ma recherche. J'y présente 
l'étude de la dynamique des populations ainsi que les différents facteurs qui peuvent affecter la 
dynamique d'une population. Je traite particulièrement de l'impact que le comportement 
individuel et la chasse peuvent avoir sur la dynamique d'une population. Je présente par la 
suite l'ISS dans un contexte général ainsi que les connaissances actuelles sur l'ISS chez l'ours 
brun scandinave. Après quoi je fais état des objectifs spécifiques de mon projet. Et, 
finalement, je présente mon modèle d'étude, l'ours brun, et la population à l'étude. 
 
 
1.2 Fondements théoriques 
 
 
1.2.1 Dynamique des populations 
 
 
La dynamique des populations cherche à comprendre ce qui détermine la densité des 
différentes espèces, pourquoi leur nombre fluctue, pourquoi il y a des extinctions et comment 
les interactions entre les différentes espèces influencent leur abondance (Coulson et Godfray, 
2007). Au cœur de la dynamique des populations repose un principe simple : la densité, où le 
nombre d'individus dans une population fermée, est augmenté par les naissances et diminué 
par les décès. Si une population n'est pas fermée, il faut alors inclure également l'immigration 
et l'émigration (Coulson et Godfray, 2007). L'étude de la dynamique des populations est 
largement répandue tant chez les végétaux (Ford, 1981; Smith, 1983) que les animaux 
(Bonenfant et al., 2009a; Kausrud et al., 2008; Robinson et al., 1995), puisqu'elle permet 
d'anticiper comment les populations vont réagir aux changements et d'évaluer la viabilité des 
populations. L'étude de la dynamique des populations est donc un outil essentiel pour la 
conservation des espèces en danger (Sibly et al., 2007) et pour la gestion des espèces en 
surpopulation ou à intérêt cynégétique (Radeloff et al., 1999).  
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Les facteurs affectant la dynamique des populations sont généralement catégorisés comme 
étant dépendants (intrinsèques) ou indépendants (extrinsèques) de la densité de la population 
(Sinclair et Pech, 1996; Williams et al., 2002). Ces facteurs entraînent des fluctuations dans la 
taille des populations en influençant les taux démographiques tels que les taux de survie, de 
fécondité ou de dispersion (Coulson et al., 2000; Pemberton et al., 1996; Post et Stenseth, 
1999). Il peut cependant y avoir un délai entre les changements dans ces facteurs, comme la 
densité ou le climat, par exemple, et leurs effets sur la population (Coulson et al., 2000; 
Fryxell et al., 1991; Sinclair et Pech, 1996). 
 
 
1.2.1.1 Effets intrinsèques : densité dépendance 
 
 
Le fait que les populations persistent sur des périodes de temps appréciables signifie 
inévitablement que les taux démographiques ne restent pas constants (Coulson et Godfray, 
2007). En fait, la persistance d'une population à long terme requiert qu’au fur et à mesure que 
la densité augmente, le taux de mortalité augmente relativement au taux de natalité et 
qu'éventuellement il le dépasse (Coulson et Godfray, 2007). Cette densité dépendance, ou non-
linéarité, peut donner lieu à un équilibre stable, densité à laquelle le taux de natalité de la 
population est exactement le même que le taux de mortalité (Coulson et Godfray, 2007). En 
effet, lorsqu'une population atteint la capacité biotique du milieu, son taux de croissance 
diminue et cesse éventuellement d'augmenter, car le taux de mortalité augmente et/ou le taux 
de natalité diminue, en raison de la densité dépendance négative (Dajoz, 2000; Sinclair et 
Pech, 1996) (Figure 1.1). Ce phénomène est causé par la compétition intraspécifique, puisque 
les ressources alimentaires ou autres (sites de nidifications, abris, etc.) sont limitées (Begon et 
Mortimer, 1986). Cette compétition peut se traduire chez certains individus par des effets 
physiologiques au niveau de la condition corporelle ou du succès reproducteur (Coulson et al., 
2000; Illius et Gordon, 1999). Chez les grands mammifères, les effets densité dépendance sont 
le plus généralement engendrés par un manque de nourriture (Coulson et al., 2000; Illius et 
Gordon, 1999). Par contre, d'autres facteurs peuvent également causer des réponses 
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physiologiques densité dépendantes comme la susceptibilité aux maladies et aux infections 
parasitaires qui augmente à forte densité et augmente ainsi le taux de mortalité (Eve et 
Kellogg, 1977). Bien que les effets de densité dépendance négatifs soient les plus communs, il 
arrive également que des populations soient sous des effets de densité dépendance positifs. En 
effet, chez ces populations, la survie et/ou la reproduction des individus augmentent avec la 
taille de la population (au moins jusqu'à un certain seuil de densité). Ce phénomène est connu 
sous le nom d'effet Allee (Odum, 1953) (Figure 1.1). 
 
Figure 1.1 Modèle théorique montrant le taux de croissance per capita en fonction de la 
densité pour une population ne montrant pas de densité dépendance (ligne pointillée), 
montrant une densité dépendance négative (ligne pleine) et montrant un effet Allee (ligne en 
tirets) où la densité dépendance est positive pour une faible taille de population. La ligne noire 
horizontale représente un taux de croissance per capita de zéro, c'est-à-dire que la population 
est stable et que le nombre d'individus reste le même. 
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1.2.1.2 Effets extrinsèques 
 
 
Les populations peuvent aussi être limitées par des conditions climatiques difficiles (Caughley 
et Gunn, 1993) ou par la prédation (Gasaway et al., 1992), qui les maintiennent à de faibles 
densités, laissant ainsi les processus de densité dépendance peu perceptibles (Bonenfant et al., 
2009a). Les conditions climatiques difficiles peuvent agir de différentes façons sur la 
dynamique des populations. Le climat peut, par exemple, agir directement sur la dépense 
énergétique des individus via la thermorégulation (Clutton-Brock et al., 1997; Hallet et al., 
2004) et indirectement par son effet sur l'abondance, la qualité et la localisation de la 
nourriture (Portier et al., 1998). D’autres effets indirects du climat peuvent se manifester via 
l’écosystème, notamment par son effet sur les prédateurs, et les compétiteurs (Stenseth et al., 
2002). Il existe souvent des interactions complexes entre le climat, la densité de population et 
le taux de croissance des populations (Coulson et al., 2001; Coulson et al., 2000; Portier et al., 
1998), les conditions difficiles ayant généralement des effets accrus à haute densité (Sæther, 
1997; Singer et al., 1997). 
 
 
1.2.2 Influence du comportement sur la dynamique des populations 
 
 
Il a souvent été suggéré que le comportement peut influencer la dynamique des populations 
(Caro, 1998; Festa-Bianchet et Apollonio, 2003). En effet, puisque le taux de croissance d'une 
population est le résultat de la survie moyenne des individus, du recrutement, de l'immigration 
et de l'émigration, on peut s'attendre à ce que tout comportement influençant ces taux 
démographiques ait aussi une influence sur le taux de croissance de la population (Pelletier et 
Garant, 2012). Par exemple, chez une population de mouflon d'Amérique (Ovis canadensis), 
les femelles plus audacieuses ont eu une meilleure probabilité de survie que les femelles plus 
timides lors d'un épisode de forte prédation (Réale et Festa-Bianchet, 2003). On pourrait donc 
s'attendre à ce que les femelles plus audacieuses contribuent davantage au taux de croissance 
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de la population pendant ces années. Il est cependant difficile méthodologiquement de mesurer 
l'impact d'un comportement sur la dynamique d'une population (Pelletier et Garant, 2012). Par 
contre, des méthodes développées récemment permettent d'évaluer l'impact d'un phénotype sur 
la dynamique d'une population (Coulson et al., 2006; Coulson et Tuljapurkar, 2008). Bien que 
ces techniques n'aient pas encore été appliquées à des phénotypes de comportement, elles 
pourraient permettre d'évaluer l'impact d'un comportement sur le taux de croissance d'une 
population (Pelletier et Garant, 2012). Finalement, on sait que les comportements des 
individus sont susceptibles d'être sélectionnés différemment dans des populations subissant 
des changements anthropiques (Pelletier et Garant, 2012). De plus, l'évolution d'un trait peut 
avoir lieu à l'intérieur de quelques générations seulement (Carroll et al., 2007; Hairston et al., 
2005). Ainsi, on peut s'attendre à ce que les pressions de sélection créées par l'Homme, par la 
chasse par exemple, puissent mener à de l'évolution rapide affectant la dynamique de la 
population (Stockwell et al., 2003).  
 
 
1.2.5 Impact de la chasse sur la dynamique des populations 
 
 
Récolter des individus a, évidemment, d'importants effets directs sur le taux de croissance 
d'une population en augmentant les taux de mortalité. Par contre, il y a de plus en plus 
d'évidences que l'exploitation d'une population peut aussi avoir des impacts indirects sur sa 
croissance (Milner et al., 2007). En effet, l'exploitation affecte fréquemment la démographie 
des populations puisque les patrons de mortalité chez les populations exploitées diffèrent 
généralement significativement des patrons de mortalité retrouvés chez les populations non 
exploitées (Bonenfant et al., 2009b; Ginsberg et Milner-Gulland, 1994; Langvatn et Loison, 
1999). Par exemple, les individus prime-age (individus avec potentiel optimal de 
reproduction) connaissent généralement une plus forte mortalité lorsque soumis à la chasse 
plutôt qu'à la mortalité naturelle (Ginsberg et Milner-Gulland, 1994). De plus, un sexe est 
souvent récolté de façon disproportionnelle par rapport à l'autre, que ce soit en raison des plans 
d'exploitations en place ou de la préférence des chasseurs (Krofel et al., 2012; Pérez et al., 
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2005). Perturber la structure d'âge et le sexe ratio peut avoir plusieurs conséquences sur la 
population et peut notamment mener à une réduction de la fécondité et du recrutement (Milner 
et al., 2007).  
 
 
La chasse peut aussi affecter indirectement la dynamique des populations à travers les effets 
sur le comportement des individus (Wielgus et al., 2013). La chasse peut notamment affecter 
le taux de mouvement chez le wapiti (Cervus elaphus) (Ciuti et al., 2012; Cleveland et al., 
2012) et la sélection d'habitats chez le sanglier (Sus scrofa) (Thurfjell et al., 2013). La pression 
de chasse mène aussi à des activités plus nocturnes chez l'ours brun (Ursus arctos) (Ordiz et 
al., 2012). La modification de ces comportements peut affecter l'alimentation, et donc la survie 
et la reproduction des individus. La chasse peut aussi accroître l'incidence de certains 
comportements chez les individus qui survivent. Par exemple, la chasse peut mener à la 
restructuration sociale des individus ce qui facilite le remplacement des mâles et de nouvelles 
rencontres entre les individus, menant à une augmentation de l'ISS (Loveridge et al., 2007; 
Swenson et al., 1997). Chez les espèces avec de l'ISS, récolter des mâles peut ainsi avoir des 
effets négatifs indirects, dits « décompensatoires », sur la population en réduisant la survie des 
jeunes (Caro et al., 2009; Wielgus et al., 2013).  
 
 
1.2.4 Infanticide sexuellement sélectionné 
 
 
La compétition entre les membres du même sexe (généralement les mâles), pour 
l'investissement reproductif de l'autre sexe, peut rendre avantageux pour un individu de tuer 
les jeunes d'un autre individu (Hrdy, 1979). Pour que l'infanticide soit considéré comme étant 
sexuellement sélectionné, il doit répondre à trois critères : (1) l'infanticide doit augmenter les 
chances de reproduction du mâle tueur, le plus souvent en diminuant le temps avant le 
prochain œstrus de la mère, (2) le tueur n'est pas le père des jeunes tués et (3) le tueur a une 
forte probabilité d'être le père de la prochaine portée de la mère (Hrdy et Hausfater, 1984). Par 
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contre, si le fait de perdre une partie ou l'ensemble de la portée influence positivement la taille 
ou la survie de la prochaine portée, l'intervalle entre les portées n'a pas besoin d'être réduit 
pour que l'ISS soit adaptatif pour le mâle (van Schaik, 2000). Normalement, les jeunes sont 
tués pendant la période d'investissement parental maximum (c.-à-d. la lactation), l'âge du jeune 
est donc déterminant pour l'ISS (Hrdy, 1979). L'ISS semble être commun chez les rongeurs 
muridés (Muridae). En effet, plusieurs expériences en milieu contrôlé, semi-naturel ou naturel 
supportent cette hypothèse (Ebensperger, 1998; Hrdy, 1979). L'ISS a aussi été grandement 
documenté chez les lions (Panthera leo) et chez plusieurs espèces de primates. Dans ces cas, 
les mâles tuent les jeunes lorsqu'ils entrent dans une nouvelle situation de reproduction, par 
exemple lorsqu'ils prennent contrôle d'un groupe de femelles ou qu'ils deviennent le mâle 
dominant du groupe (Ebensperger, 1998; Hrdy, 1979; Packer et Pusey, 1984; Swenson, 2003).  
 
 
1.2.5 Infanticide sexuellement sélectionné chez l'ours brun scandinave 
 
 
En raison de leur habitude alimentaire, et parce que la plupart ont des jeunes très dépendants 
de leur mère, les carnivores seraient plus susceptibles de développer de l'infanticide que tout 
autre ordre de mammifère (Packer et Pusey, 1984). En effet, l'infanticide non parental chez 
l'ours brun est un phénomène connu depuis plusieurs décennies (Troyer et Hensel, 1962). 
Plusieurs hypothèses pourraient expliquer l'infanticide chez l'ours brun, soit la compétition 
pour les ressources, l'exploitation, la pathologie sociale et la stratégie reproductrice des mâles 
(Hrdy, 1979). Par contre, c'est cette dernière qui semble le mieux expliquer l'infanticide dans 
la population d'ours brun scandinave. En effet, la longue période de lactation diminue la 
disponibilité de femelles fertiles, mais une femelle peut devenir réceptive de 2 à 4 jours 
seulement après avoir perdu ses jeunes pendant la saison de reproduction (Steyaert et al., 
2014; Swenson et Haroldson, 2008), augmentant ainsi l'avantage pour un mâle de tuer les 
oursons non sevrés pendant la période de reproduction (Bellemain et al., 2006a).   
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Dans une étude détaillée, Bellemain et al. (2006a) ont étudié 8 cas d'infanticides qui ont eu 
lieu entre 1996 et 2000 en Scandinavie afin de déterminer si les trois critères de l'ISS (voir 
section précédente) étaient respectés. Tous les cas ont eu lieu pendant la période de 
reproduction. Dans 4 cas, ils ont montré génétiquement que le mâle tueur n'était pas le père 
des oursons tués et dans les 4 autres cas, que les mâles observés avec la femelle peu de temps 
après l'infanticide étaient les pères de la prochaine portée. De plus, ils ont trouvé que les 
femelles ayant perdu leurs oursons ont eu leur prochaine portée plus d'un an avant celles dont 
les jeunes ont survécu. Donc, pour la première fois, les auteurs ont montré des résultats 
suggérant que l'infanticide est une stratégie de reproduction adaptative pour les mâles d'une 
espèce de carnivore non sociale puisque tous les prérequis de l'ISS étaient présents. 
 
 
Plusieurs autres facteurs supportent l'hypothèse de l'ISS chez la population d'ours scandinave. 
D'abord, la majorité des mortalités d'oursons (85 %) ont lieu durant la période de reproduction 
(Swenson et al., 2001), et tous les cas de mortalité connue durant cette période sont des cas 
d'ISS (Steyaert, 2012). De plus, c'est la mort de mâles adultes dans la région géographique à 
proximité d'une portée qui explique le mieux la survie des oursons alors que la densité de 
population et la perturbation lors de l'hibernation auraient peu ou pas d'effet (Swenson et al., 
2001; Zedrosser et al., 2009). En effet, la survie des oursons est plus basse lorsqu'au moins un 
mâle a été tué dans la même région 0,5 et surtout 1,5 an auparavant (2001; Swenson et al., 
1997). Cette mortalité serait causée par les mâles qui tuent les oursons des femelles se trouvant 
sur les territoires nouvellement libérés dont ils prennent possession (Figure 1.2). La mortalité 
des mâles adultes 2,5 ans auparavant n'affecte apparemment pas la survie des oursons, ce qui 
suggère que l'organisation sociale des mâles adultes est instable pour une période de 1,5 an 
après la mort d'un mâle (Swenson et al., 1997). L'ISS serait l'œuvre de mâles immigrants ainsi 
que de mâles résidants, ce qui supporte l'idée que le mâle doit reconnaître soit les femelles 
avec lesquelles il s'est reproduit, soit ses jeunes (Bellemain et al., 2006a).  
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Figure 1.2 Exemple théorique de l'hypothèse de la restructuration sociale. Le domaine vital 
d'un mâle recoupe celui de plusieurs femelles (a), si un mâle meurt, un nouveau mâle (trait 
noir) peut venir le remplacer (b), ou un mâle adjacent peut ajuster son domaine vital pour 
profiter de l'espace nouvellement libéré (c). Dans tous les cas, les mâles vont rencontrer de 
nouvelles femelles, ce qui augmente le risque d'ISS puisque les oursons des femelles ne sont 
pas les leurs. La taille moyenne ( ) des domaines vitaux des individus dans la population à 
l'étude est indiquée dans la légende.  
 
 
Puisque l'infanticide ne semble pas présenter de bénéfice net pour les femelles, il est attendu 
que celles-ci développent des stratégies contre l'infanticide. Outre de défendre activement 
leurs jeunes (Hessing et Aumiller, 1994), il a été proposé que les femelles se reproduisent avec 
plusieurs mâles de façon à manipuler l'information disponible aux mâles par rapport à leur 
paternité (Hrdy, 1979). En effet, les femelles copulent généralement avec 3 ou 4 mâles, mais 
certaines femelles ont déjà eu jusqu'à 20 partenaires durant une même saison de reproduction 
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(Craighead et al., 1995). Plus précisément, Bellemain et al. (2006a) ont trouvé un taux de 
paternité multiple de 14,5 % chez les ours bruns scandinaves, bien que ce soit probablement 
une sous-estimation due aux limites méthodologiques. De plus, les femelles accompagnées de 
jeunes dépendants éviteraient les meilleurs habitats pendant la saison de reproduction et 
sélectionneraient même des habitats avec une forte présence humaine afin d'éviter les mâles 
qui pourraient commettre l'ISS (Dahle et Swenson, 2003d; Steyaert et al., 2013). La 
ségrégation de l'habitat comme contre-stratégie à l'infanticide chez les femelles a aussi été 
observée chez d'autres espèces, principalement chez les primates, les rongeurs et les carnivores 
(Ebensperger, 1998; Hrdy, 1979). 
 
 
1.2 Objectifs spécifiques et importance du projet 
 
 
Ce projet de recherche avait pour but de déterminer les impacts directs de la chasse ainsi que 
les impacts potentiellement indirects de la chasse via l'infanticide sur la dynamique de la 
population de l'ours brun scandinave. En effet, bien que l'infanticide semble être la cause 
principale de mortalité des oursons chez cette population, on ne connaît pas l'impact potentiel 
que cela peut avoir au niveau populationnel, d'autant plus que chez la majorité des grands 
mammifères, le taux de croissance de la population est peu dépendant de la survie des jeunes 
(Gaillard et al., 2000). De plus, peu d'études ont quantifié l'impact à long terme de la chasse 
sur la dynamique des populations sauvages (Langvatn et Loison, 1999). Les objectifs 
spécifiques de mon projet étaient donc de : 
 i) quantifier comment les taux démographiques et le taux de croissance de la population 
varient sous faible et forte pression de chasse; 
ii) déterminer l'importance des différents taux démographiques, dont la survie des oursons, sur 
le taux de croissance de la population.  
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Mon projet s'est fait dans le cadre du Scandinavian Brown Bear Research Project (SBBRP) 
qui assure le suivi de la survie et de la reproduction des individus sur deux aires d'études, une 
au nord et une au centre-sud de la Suède, chacune située dans une zone de forte densité d'ours 
(Figure 1.3). Les ours de ces populations sont marqués individuellement depuis 1985. Les 
femelles munies de collier télémétrique GPS ou VHF et leurs oursons sont localisés trois fois 
par année soit au printemps à la sortie de l’hibernation, à l’été à la suite de la saison de 
reproduction, et à l’automne avant l’entrée en hibernation. J'avais donc à ma disposition 26 
années de données sur 126 femelles marquées. J'ai d'ailleurs participé à la récolte 
d'information sur le terrain à l’été 2012. J’ai utilisé ces données pour construire des modèles 
matriciels de la population (Caswell, 2001) qui permettent de calculer le taux de croissance de 
la population ainsi que l'importance relative des différents taux démographiques pour la 
croissance de la population. J'ai conçu de tels modèles pour l'ensemble de ma période d'étude 
(1990-2011) ainsi que des modèles distincts pour deux périodes qui différaient par la pression 
de chasse qui était exercée sur les ours : de 1990 à 2005 avec une pression de chasse 
relativement faible, et de 2006 à 2011 avec une forte pression de chasse. La comparaison des 
modèles démographiques soumis à différentes pressions de chasse m'a permis de quantifier les 
effets de la chasse sur la dynamique de la population. Mon projet s'est concentré sur l'aire 
d'étude sud du projet de recherche puisque le suivi des ours y est plus détaillé que dans le 
Nord. 
 
Mon projet a permis plusieurs avancées fondamentales en dynamique des populations. En 
effet, il y a encore peu d'études détaillées portant sur la dynamique des populations de 
carnivores (Chapron et al., 2003; Hostetler et al., 2009; Spencer et al., 2011). De plus, bien 
que la dynamique des populations soit étudiée depuis plus de 200 ans, il existe encore peu 
d’évidences quantitatives de l’influence que les traits héritables, tels que le comportement, ont 
sur la croissance de la population (Pelletier et Garant, 2012). En utilisant la survie des oursons 
comme proxy de l'infanticide, cette étude a permis de quantifier l'effet qu'un comportement 
peut avoir sur le taux de croissance d'une population. 
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Figure 1.3 Distribution de l'ours brun en Scandinavie : Norvège (Norge), Suède (Sverige) et 
Finlande (Finland) et aires d'études du SBBRP. La distribution de l'ours brun est indiquée en 
beige. L’orange représente les zones principales de forte densité au sud (S) de la distribution 
de l'ours en Suède, au centre (M) et au nord (Ns et Nn). Les aires d'études, dans lesquelles les 
ours sont marqués et intensément étudiés, sont représentées par les zones hachurées en rouge. 
Les lignes rouges montrent les aires où les ours marqués ont été localisés au courant de l'étude. 
Adapté de SBBRP 2014.  
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1.3 Modèle à l'étude : l'ours brun (Ursus arctos) 
 
 
1.3.1 Organisation sociale 
 
 
Les ours bruns sont des carnivores solitaires, non sociaux et non territoriaux (Bellemain et al., 
2006a; Dahle et Swenson, 2003d; Huber et Roth, 1993). Cela signifie que les interactions et 
les associations entre individus ont lieu seulement pendant la période de reproduction 
(Sandell, 1989) et lors d'agrégation à des sites de nourriture (Craighead et al., 1995). Par 
contre, certaines formes de territorialité seraient présentes puisqu’en Scandinavie, les femelles 
parentes excluent les femelles non apparentées de certaines aires communes (Støen et al., 
2005). Les domaines vitaux se chevauchent de façon inter et intra sexuelle; les domaines 
vitaux des mâles sont plus grands et chevauchent les domaines vitaux de plusieurs femelles 
(Dahle et Swenson, 2003c; Huber et Roth, 1993; McLoughlin et al., 2000; Pasitschniak-Arts, 
1993). La taille des domaines vitaux chez les ours bruns scandinaves varie entre 833 et 
1 055 km² chez les mâles et entre 217 et 280 km² chez les femelles (Dahle et Swenson, 
2003c). Elle varie en fonction de la densité de population, du statut reproducteur pendant la 
période de reproduction et de la disponibilité et de la qualité de la nourriture (Dahle et 
Swenson, 2003c, d). La taille des domaines vitaux des individus reproducteurs a tendance à 
s'agrandir pendant la période de reproduction puisque les deux sexes recherchent activement 
des partenaires (Dahle et Swenson, 2003d). La saison de reproduction dure environ 2,5 mois, 
soit de la fin du printemps au début de l'été (Craighead et al., 1995; Schwartz et al., 2003b; 
Spady et al., 2007). La densité de la population scandinave est relativement faible et est 
estimée à 3,3 individus/1 000 km sur l'ensemble du territoire (Swenson et al., 2000).  
 
 
La dispersion natale est typiquement biaisée vers les mâles (Støen et al., 2005) et est 
principalement considérée comme un mécanisme pour éviter la consanguinité (Bellemain et 
al., 2006b; Zedrosser et al., 2007b). Jusqu'à 46 % des femelles et 92 % des mâles se dispersent 
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avant l'âge de 5 ans en Scandinavie. La distance maximale de dispersion étant de 90 km chez 
les femelles (15,7 km ± 2,4, moyenne ± erreur type) et de 467 km chez les mâles (108,3 km ± 
27,4) (Støen et al., 2006). Le haut taux de dispersion chez les femelles scandinaves peut être 
attribuable à l'augmentation de la population et à la disponibilité d'habitat inoccupé en 
périphérie de l'aire de répartition (Støen et al., 2006). 
 
 
1.3.2 Traits d'histoire de vie 
 
 
La durée de l'hibernation chez les ours varie le long d'un gradient latitudinal et est plus longue 
au nord qu'au sud. La durée de l'hibernation est aussi négativement corrélée avec l'âge et la 
masse de l'individu. Elle varie en fonction du sexe et du statut reproducteur. Ainsi, les mâles 
présentent les périodes d'hibernation les plus courtes et les femelles gestantes, les périodes 
d'hibernation les plus longues (Manchi et Swenson, 2005). En Suède, les mâles passent ainsi 
en moyenne entre 5,4 et 6,9 mois en hibernation et les femelles gestantes entre 6,5 et 7,5 mois 
au centre-sud et au nord du pays respectivement (Friebe et al., 2001; Manchi et Swenson, 
2005). Chez ces populations, les ours entrent en hibernation entre la mi-septembre et la mi-
novembre et en sortent entre le début de mars et le début de juin, et ce, selon la latitude, le 
sexe, l'âge et le statut reproducteur des individus (Manchi et Swenson, 2005).  
 
 
Les oursons naissent durant l'hibernation, entre janvier et mars, après une période de gestation 
d'environ 6 à 8 semaines (Pasitschniak-Arts, 1993; Spady et al., 2007). On suppose 
habituellement que le sex-ratio à la naissance est de 50:50 (Steyaert et al., 2012). Les 
nouveau-nés sont très dépendants et pèsent généralement entre 350 et 500 g selon la taille de 
la portée et la condition de la mère (Couturier, 1954; Pasitschniak-Arts, 1993). La lactation 
dure entre 1,5 et 2,5 ans et est à son maximum au milieu du premier été (Farley et Robbins, 
1995; Pasitschniak-Arts, 1993). Les jeunes restent avec les femelles généralement jusqu'à l'âge 
de 2,5 ou 3,5 ans, mais certains quittent à 1,5 an ou à 4,5 ans (Dahle et Swenson, 2003a; 
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Nawaz et al., 2008; Pasitschniak-Arts, 1993). En Scandinavie, les jeunes sont majoritairement 
sevrés à l'âge de 1,5 an et les autres le sont à l'âge de 2,5 ans (Dahle et Swenson, 2003a, b). 
Une seule portée observée a été sevrée à l'âge de 3,5 ans (Dahle et Swenson, 2003b).   
 
 
L'âge de primiparité le plus jeune jamais observé est de 3 ans en Autriche (Zedrosser et al., 
2004) et en Croatie (Frković et al., 2001). L'âge minimal de la primiparité varie entre 4 et 5 
ans dans la population d'ours scandinave et est en moyenne de 4,71 ans dans le centre-sud 
(Zedrosser et al., 2009). La taille des portées varie de 1 à 4 oursons. La taille moyenne des 
portées en Scandinavie est de 2,3 dans le nord et de 2,4 dans le centre-sud (Swenson et al., 
2001). L'intervalle moyen entre les portées menées au sevrage varie grandement entre les 
populations, soit de 2,4 à 5,7 ans, dépendamment des conditions environnementales (Nawaz et 
al., 2008). Chez la population scandinave, l'intervalle moyen entre les portées (mise bas) est de 
1,6 an dans le centre-sud, mais de 2,4 entre les portées menées au sevrage, et de 2,6 ans dans 
les deux cas pour la région du nord (Swenson et al., 2001). Le taux de reproduction, c'est-à-
dire le nombre moyen de jeunes sevrés par femelle par année, atteint 0,96 dans la population 
scandinave (Swenson et al., 2001). De la sénescence reproductive a été observée chez les 
femelles ours buns. En effet, les femelles seraient dans leurs meilleures années de 
reproduction entre l'âge de 9 et 20 ans (Schwartz et al., 2003a), les points d'inflexion de la 
reproduction ayant lieu à 4-5 ans et à 28-29 ans (Schwartz et al., 2003a). Aucune femelle de 
plus de 29 ans n'a donné naissance à des jeunes (Schwartz et al., 2003a; Van Daele et al., 
2001). La plus vieille femelle observée en nature était âgée de 34 ans et en captivité, de 42 ans 
(Schwartz et al., 2003a). Ainsi, la survie post-reproductive est faible. 
 
 
L'âge de la maturité sexuelle chez les mâles varie selon les régions, ce qui pourrait être 
expliqué par des facteurs nutritionnels (Don White et al., 1998; Schwartz et al., 2003b). Les 
plus jeunes mâles à se reproduire avaient 3 ans dans une population scandinave (Zedrosser et 
al., 2007a). Les mâles plus vieux et plus gros ont généralement un meilleur succès 
reproducteur (Zedrosser et al., 2007a). Les mâles les plus âgés observés en nature et en 
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captivité avaient respectivement 30 et 50 ans (Schwartz et al., 2003a; Zedrosser et al., 2007a). 
Bien qu'aucun mâle observé ne se soit reproduit après l'âge de 27 ans, il n'y a pas de signe de 
sénescence reproductive chez les mâles (Zedrosser et al., 2007a).  
 
 
1.3.3 Physiologie de reproduction 
 
 
Le cycle reproducteur des femelles ours brun reste encore peu compris et la plupart des études 
qui portent sur le sujet ont été réalisées sur des ours en captivité (Schwarzenberger, 2007). 
Selon les observations faites en nature, l'œstrus durerait entre 1 et 18 jours (Spady et al., 
2007). La variation dans le moment et la durée de l'œstrus est grande entre les femelles, mais 
aussi entre les années pour une même femelle (Craighead et al., 1995; Pasitschniak-Arts, 
1993; Spady et al., 2007). Il a été montré que les ours noirs (Ursus americanus) sont des 
« ovulateurs induits » (Boone et al., 2004), c'est-à-dire que l'ovulation serait provoquée par la 
copulation. Ce pourrait aussi être le cas des ours bruns (Craighead et al., 1995).  
 
 
Les femelles ours brun ont une implantation retardée (delayed implantation) : les ovules 
fécondés se développent jusqu'au blastocyte puis restent dormants dans l'utérus pour environ 5 
mois jusqu'à l'implantation en novembre-décembre (Pasitschniak-Arts, 1993). L'implantation 
retardée pourrait permettre aux femelles d’entrer de nouveau en oestrus. En effet, après 
l'ovulation, chaque corps jaune devient dormant et la sécrétion de progestérone lutéale arrête 
(Spady et al., 2007; Steyaert et al., 2012). Les ours bruns présenteraient 3 œstrus par saison de 
reproduction, intercalés par des périodes de non-réceptivité de 4 à 18 jours (Craighead et al., 
1995; Pasitschniak-Arts, 1993; Spady et al., 2007). Cette période équivaudrait au temps 
nécessaire au développement d'un nouveau follicule (Craighead et al., 1995; Pasitschniak-
Arts, 1993). La diapause embryonnaire permet à tous les embryons cumulés de s'implanter en 
même temps et de former une seule portée (Spady et al., 2007). Un tel mécanisme facilite la 
fertilisation par des mâles multiples (Spady et al., 2007). En Scandinavie, 14,5 % et 28 % des 
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La lactation et les soins maternels préviennent l'œstrus post-partum et le chevauchement des 
portées (Spady et al., 2007). Mais, une femelle peut devenir réceptive de 2 à 4 jours seulement 
après avoir perdu ses jeunes pendant la saison de reproduction (Hessing et Aumiller, 1994; 
Steyaert et al., 2014; Swenson et Haroldson, 2008). D'ailleurs, lorsque les jeunes d'une femelle 
meurent avant ou pendant la période de reproduction, elle devient en œstrus et peut produire 
des oursons l'année suivante (Bellemain et al., 2006b; Steyaert et al., 2014; Swenson et al., 
1997). La cessation complète de la lactation et des soins maternels ne semble pas nécessaire 
afin de permettre l'œstrus. En effet, 14 femelles sans jeunes capturées pendant la saison de 
reproduction en Suède étaient à la fois encore allaitantes (du lait pouvait être extrait des 
mamelles) et en œstrus (vulve gonflée); une est morte cette année-là et les 13 autres ont 
produit des jeunes l'année suivante (J.E. Swenson, communication personnelle). De plus, bien 
que rare, des portées comportant des jeunes de plusieurs âges ont été reportées à la fois chez 
l'ours brun de l'Amérique du Nord que chez celui de la Scandinavie alors que les femelles ont 
été séparées de leur ourson pour une période maximale de 14 jours avant de continuer les soins 
maternels (Dean et al., 1992; Swenson et Haroldson, 2008). 
 
 
1.3.4 Comportement de reproduction 
 
 
La saison de reproduction a lieu de début mai à la mi-juillet en Scandinavie (Dahle et 
Swenson, 2003b). Chez l'ours brun, les deux sexes exercent la promiscuité sexuelle et les 
femelles copulent généralement avec 3 ou 4 mâles par année (Craighead et al., 1995). Les 
mâles copulent en moyenne avec 1 à 8 femelles bien que plusieurs d’entre eux n'obtiennent 
pas de copulations (Craighead et al., 1995). Les paires se déplacent généralement ensemble 
pendant que le mâle surveille l'œstrus de la femelle, qui serait signalé par les phéromones 
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(Craighead et al., 1995). Les paires copulent généralement plusieurs fois et les copulations 
menant à des fertilisations durent entre 10 et 60 minutes (Craighead et al., 1995; Fernández-
Gil et al., 2006). Les associations entre mâles et femelles durent de moins d'une journée à 3 
semaines (Craighead et al., 1995; Herrero et Hamer, 1977).  
 
 






La population scandinave était grande au milieu du 19
e
 siècle; le nombre d'ours à cette époque 
est estimé à 1 650 en Suède (Figure 1.4). Cependant, la population était en déclin et avait déjà 
disparu dans l'extrême sud de la Suède. Avant et pendant le 19
e
 siècle, les citoyens étaient 
encouragés à tuer les ours sous des lois d'extermination des prédateurs et des compensations 
monétaires étaient offertes pour chaque ours tué. Les efforts de réduction de la quantité d'ours 
ont connu du succès et le nombre d'ours en Scandinavie a atteint son minimum en 1930 alors 
que la population était estimée à 130 individus (Swenson et al., 1995) (Figure 1.4). 
 
 
Les politiques suédoises ont été modifiées vers la fin du 19
e
 siècle afin de sauver l'ours brun de 
l'extinction en Suède. En 1893, les compensations financières ont été retirées et des mesures 
de protection sont graduellement entrées en vigueur jusqu'en 1927 (Swenson et al., 1995). 
Notamment, toute chasse sur les terres de l'État a été interdite à partir de 1912 (Bjärvall, 
1990). Les politiques de protection de la Suède ont été fructueuses; en 1942, la population 
était estimée à 300 individus et une chasse automnale a été proposée (Swenson et al., 1995). 
En 1943, la chasse à l'ours était permise dans trois comtés. En 1993, elle était permise dans 6 
comtés, dont 3 où l'ours était fonctionnellement éteint auparavant (Swenson et al., 1995). En 
1991, la population suédoise était estimée à 619 (300-900) individus (Swenson et al., 1994) 
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(Figure 1.4). La croissance de la population d'ours en Suède sur cette période de 50 ans (1942-





Figure 1.4 Développement historique de la taille de la population d'ours brun en Suède selon 
différents recensements. Adapté de Naturvårdsverket 2013. 
 
 
Aujourd'hui, la population est concentrée autour de 4 zones principales (core areas) à forte 
densité :une au sud de la distribution de l'ours en Suède (S), une au centre (M) et deux au nord 
(Ns et Nn) (Figure 1.3). Ces quatre zones principales découlent des régions où les ours ont 
survécu au début du 20
e
 siècle. Aujourd'hui, environ 96 % des femelles et 68 % des mâles 
seraient situés dans ces zones (Swenson et al., 1994). La population scandinave serait 
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cependant constituée de trois sous-populations génétiques correspondant aux zones 




1.4.2 Chasse de la population d'ours scandinave 
 
 
De façon générale, la chasse commence à la fin août ou au début de septembre et dure de 1 à 2 
mois. La chasse à l'ours ne nécessite pas de permis spécial; tous les chasseurs ayant des droits 
de chasse et une arme légale pour la chasse du gros gibier peuvent tuer des ours (Bischof et 
al., 2008). La saison de chasse à l'ours correspond à peu près à celle de la chasse à l'orignal, et 
les chasseurs à l'orignal sont nombreux et largement distribués à travers le pays (Swenson et 
al., 1994). Les ours sont tués par des chasseurs chassant spécifiquement les ours ainsi que par 
ceux qui chassent principalement l'orignal (Swenson et al., 1998). Ces deux types de chasseurs 
chassent les ours à l'approche, à l'affût (généralement en attendant les orignaux), en battue 




Les quotas ont été introduits en 1981. De 1981 à 1985, les oursons de l'année ainsi que les 
femelles accompagnées d'oursons de l'année étaient protégés. Par la suite, les groupes 
familiaux, peu importe l'âge des jeunes, ont été protégés. Il n'y a pas de limite au nombre 
d'ours qu'un chasseur peut récolter une même année. La chasse se poursuit jusqu'à ce que la 
saison prévue se termine ou jusqu'à ce que le quota soit atteint, selon ce qui arrive en premier. 
De 1981 à 1991, les quotas étaient basés sur des territoires politiques, soient des municipalités 
ou des groupes de municipalités. De 1992 à 1998, un système de quota double a été introduit. 
Le nombre d'ours prélevé annuellement était régi par un quota total et un quota de femelles 
(entre 29 et 33 % du quota total) dans les 4 sous-populations reconnues à l'époque. Pendant 
cette période, la saison de chasse se terminait si l'un ou l'autre des quotas était atteint selon 
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celui qui arrivait en premier. En 1999, le système a encore une fois changé. Les quotas pour 
les femelles ont été retirés et les quotas s'appliquaient maintenant aux comtés plutôt qu'aux 
sous-populations (Bischof et al., 2008). Une interdiction de la chasse à l'appât est en vigueur 
depuis 2001, mais elle n'a pas eu d'effets significatifs sur le nombre, le sexe ou l'âge des 
individus prélevés (Bischof et al., 2008). Les quotas, et donc le nombre d'ours prélevés 
annuellement, ont augmenté fortement depuis la fin des années 90 (Kindberg et al., 2011) 
(Figure 1.5) et continuent encore de croître (SVA 2014).   
 
 
La chasse est la cause principale de mortalité chez l'ours brun scandinave (Bischof et al., 
2009). Ainsi, il s'agit d'un facteur majeur influençant la dynamique de la population. 
D'ailleurs, le taux de prélèvement pourrait expliquer jusqu'à 83 % de la tendance de la 
population (Swenson et Sandegren, 1996). Il a été calculé que la population d'ours scandinave 
peut supporter de façon viable une mortalité annuelle issue de la chasse légale d'environ 7 % 
(Swenson et al., 1994). De plus, le braconnage est un phénomène connu en Suède et est 
important surtout dans le nord du pays. À la fin du 20
e
 siècle, la quantité d'ours tués 




Lorsqu'un ours est tué, les chasseurs doivent présenter la carcasse à un inspecteur officiel la 
même journée et donner les informations à propos de la méthode de chasse, le sexe de l'ours et 
sa masse corporelle ainsi que le lieu de la prise à l'Institut Vétérinaire National de Suède 
(National Veterinary Institute of Sweden, après 2001 et de 1986-2001 à l'Association Suédoise 
de Chasseurs (Swedish Hunters Association)). Si l'inspecteur a des doutes sur la véracité des 
informations fournies, le chasseur doit se rendre avec l'inspecteur sur le site de la prise. Les 
chasseurs doivent également fournir une prémolaire de l'ours qui sert à déterminer l'âge de 
l'individu (Mattson’s Inc., Milltown, MT; Bischof et al., 2008). 
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1.4.3 Dynamique de la population d'ours brun scandinave 
 
 
En 2008, la population d'ours brun scandinave était estimée à 2 950-3 492 individus (Kindberg 
et al., 2009) (Figure 1.4) et elle semblait toujours être en croissance malgré une pression de 
chasse de plus en plus élevée. La population scandinave est, en effet, l'une des plus 
productives au monde avec un âge moyen de première reproduction (4,71 ans) et un intervalle 
entre les portées (1,6 an) parmi les plus bas et un taux de reproduction (0,96) parmi les plus 
élevés (Nawaz et al., 2008; Steyaert et al., 2012). La population ne semble pas subir de 
restriction alimentaire importante (Saether et al., 1998). La densité est plus grande dans le sud 
(30 ours/1 000 km) que dans le nord (11 ours/1 000 km) probablement en raison des 
conditions environnementales plus difficiles (Zedrosser et al., 2006).  
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La chasse semble être le facteur le plus important affectant la dynamique de la population 
(Bischof et al., 2008; Swenson et Sandegren, 1996). Il faut par contre faire attention lors de 
l'évaluation de l'impact de la chasse sur le taux de croissance de la population puisque la 
mortalité causée par la chasse est probablement plus faible pour les ours marqués (Saether et 
al., 1998). En effet, les municipalités qui permettent la chasse à l'ours ouvrent, en moyenne, 
75 % de leur territoire à la chasse. Cependant, 67 % des ours marqués sont dans des zones 
fermées à la chasse (Swenson et al., 1994). Ceci est attribuable au fait que les ours sont 
protégés dans trois parcs nationaux dans l'aire d'étude nord et que plusieurs grandes 
compagnies forestières ont des politiques très strictes quant à la chasse à l'ours sur leurs terres 
dans l'aire d'étude sud (Saether et al., 1998).  
 
 
Les femelles adultes sont les individus les plus importants pour la croissance de la population 
(Eberhardt et al., 1986). Cependant, selon Swenson et al. (1997), la survie des oursons serait 
un facteur essentiel au taux de croissance de la population. Ils émettent l'hypothèse selon 
laquelle  la mort d'un mâle adulte pourrait être aussi importante pour la dynamique de la 
population que la mort de 0,5 à 1 femelle adulte en raison de son impact sur le taux de survie 




IMPORTANCE RELATIVE DES EFFETS DIRECTS ET INDIRECTS DE LA 





2.1 Introduction de l'article 
 
 
L'objectif de cet article était de quantifier les effets directs et l'effet potentiellement indirect de 
la chasse à travers l'ISS sur la dynamique de la population de l'ours brun scandinave. Pour ce 
faire, j'ai utilisé les données provenant du suivi à long terme d'ours marqués dans le centre-sud 
de la Suède par le SBBRP depuis 1985. Ces données m'ont permis de construire des modèles 
matriciels de la population pour l'ensemble de ma période d'étude de 1990 à 2011 ainsi que 
pour des sous-périodes qui différaient par la pression de chasse qui était exercée sur les ours : 
de 1990 à 2005 avec une relativement faible pression de chasse, et de 2006 à 2011 avec une 
forte pression de chasse. Ainsi, j'ai pu quantifier comment les taux démographiques ainsi que 
le taux de croissance asymptotique de la population variaient en fonction de la pression de 
chasse. Aussi j'ai pu quantifier l'importance relative des différents taux démographiques pour 
la population et préciser comment cette importance relative peut être affectée par la pression 
de chasse. Mes résultats présentent une rare description de la dynamique de la population d'un 
grand carnivore ainsi qu'une rare évaluation des impacts que l'exploitation peut avoir sur une 
population au long terme. J'ai fait les analyses et assuré la rédaction de l'article. La Pre Fanie 
Pelletier et le Pr Andreas Zedrosser m'ont encadrée tout au long du projet en tant que directrice 
et codirecteur de ma recherche. L'ensemble des coauteurs a participé à la révision et 
l'amélioration du manuscrit. Le manuscrit sera soumis au journal Proceedings of the Royal 
Society B: Biological Sciences. 
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THE RELATIVE IMPORTANCE OF DIRECT AND INDIRECT EFFECTS OF 
HUNTING MORTALITY ON THE POPULATION DYNAMICS OF BROWN BEARS 
 
Par 






There is increasing evidence of indirect effects of hunting on populations. In species with 
sexually selected infanticide (SSI), hunting may decrease juvenile survival by increasing male 
turnover. We aimed to evaluate the relative importance of direct and indirect effects of hunting 
via SSI on population dynamics of the Scandinavian brown bear (Ursus arctos). We 
performed prospective and retrospective demographic perturbation analyses for periods with 
low and high hunting pressures. All demographic rates, except yearling survival, were lower 
under high hunting pressure which led to a decline in population growth under high hunting 
pressure (λ=0.975; 95% IC = 0.914-1.011). Hunting had negative indirect effects on the 
population through SSI due to lowered cub survival and possibly lowered fecundity rates. Our 
study suggests that SSI could explain 13.6% of the variation in population growth. Hunting 
also affected the relative importance of survival and fecundity of adult females for the 
population growth, with fecundity being more important under low hunting pressure and 
survival more important under high hunting pressure. Our study sheds light on the importance 
of direct and indirect effects of hunting on population dynamics, and supports the contention 





Understanding the population dynamics of exploited species is essential to determine 
sustainable harvest rates for wildlife populations. Harvesting individuals can obviously have 
important direct effects on the growth rate of a population by increasing mortality rates. 
However, there is increasing evidence that harvesting also can have indirect effects on 
population growth [1]. For instance, harvest can disrupt the sex and age structure of a 
population which can in turn affect fecundity rates [1-3].  
 
 
Harvesting may also have an indirect effect on populations by affecting behaviour [4]. 
Individual behaviour is now considered to be an important factor influencing population 
dynamics [5, 6]. Any individual behaviour that influences reproductive success and survival 
should also influence population growth. For example, hunting has been shown to affect 
individual movement rates in elk (Cervus elaphus) [7, 8], activity patterns in brown bears 
(Ursus arctos) [9] and habitat selection in wild boar (Sus scrofa) [10] and mule deer 
(Odocoileus hemionus) [11]. As changes in behavioural patterns caused by hunting may affect 
food intake, it has the potential to affect survival and fecundity of individuals. 
 
 
Harvesting can also affect the expression of certain behaviours in surviving individuals. For 
example, harvesting is thought to increase the rate of social reorganization in some species, 
which promotes male turnover and encounters between new individuals, thus leading to an 
increase of sexually selected infanticide (SSI) [12, 13]. SSI occurs when competition between 
members of one sex for the other sex may make it advantageous for an individual (usually a 
male) to eliminate offspring of another individual [14]. Carnivores are likely more susceptible 
to infanticide in general than most other mammals, because of their carnivorous diet and 
typically long durations of juvenile dependency [15]. However, SSI has been found in several 
other species, including Rodentia (see [16] for review) and nonhuman primates (e.g., 
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Hanuman langur (Presbytis entellus) [17, 18]; but see also [19]). Carnivores are often hunted, 
with harvest generally focused on males, particularly when they are hunted for trophies [20, 
21]. In species with SSI, harvesting males can have a indirect negative additive effect on the 
population, by reducing juvenile survival [4, 21]. 
 
 
Although several studies have quantified how behaviours can affect reproductive success and 
survival [22-24], only a few linked individual behaviour to population dynamics [4, 25]. The 
influence of individual behaviour on population dynamics and its interaction with harvest is 
difficult to quantify in long-lived wild species, as it requires long-term data on the survival, 
reproduction, and behaviour of individuals, as well as on population dynamics [25]. The goal 
of this study was to assess the direct and indirect effects of hunting through SSI on the 
dynamics of a brown bear (Ursus arctos) population.  
 
 
To evaluate the influence of hunting and SSI on population dynamics, we performed 
prospective and retrospective perturbation analyses for periods with different hunting 
pressures. Our goals were to determinate how demographics rates and population growth vary 
under low and high hunting pressure and to determine the relative importance of demographic 
rates, including cub survival, on population growth. We expect that (P1) hunting will have a 
direct negative effect on the population growth by reducing the survival rates of age classes 
available for hunting. We also predict that (P2) hunting will have an indirect negative effect on 
the population growth through SSI, leading to lower cub survival. Further, we predict that (P3) 
cub survival will have one of the lowest elasticity (relative influence on population growth) 
[26]. However, as we expect cub survival to have some importance for population growth and 
expect that it would be quite variable [26], we predict that (P4) cub survival will explain a 
substantial proportion of the variation in population growth in the retrospective analyses. 
Thus, by evaluating the importance of cub survival, a proxy of SSI, for population growth, we 
aim to better understand the effects of an individual behaviour on the population dynamics of 
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a long-lived wild mammal species. It will also increase our understanding of both the direct 
and indirect effects of hunting on population dynamics. 
 
 
The Scandinavian brown bear offers a unique opportunity to evaluate not only the direct effect 
of hunting, but also the potential indirect effect that hunting may have on population dynamics 
through individual behaviour. SSI is common in Scandinavian brown bears [12, 27, 28], 
although its occurrence in North American brown bear populations is controversial [29, 30]. 
Nevertheless, the species has characteristics that should promote SSI [31]. The long period of 
maternal care (between 1.5 and 4.5 years) reduces the availability of reproductive females; and 
a female may become receptive only 2 to 4 days after losing her young during the mating 
season [32-34]. Therefore, males would benefit from killing cubs of the year (hereafter 
referred to as cubs) during the mating season [28, 34]. Swenson, et al. [35] found that 85% of 
the mortality of cubs occurs during the mating season in Scandinavia, and all confirmed cub 
mortalities during this period were cases of infanticide [27]. There is therefore strong evidence 
of SSI in the Scandinavian brown bear population [28] and it seems to greatly affect cub 
survival. Moreover, brown bears are hunted in Scandinavia and there is evidence that SSI 
might increase with hunting pressure [12, 35, 36]. Indeed, cub survival is lower when at least 
one male had been killed in the same region 0.5 and especially 1.5 years earlier [12, 35]. This 






2.4.1 Study area and population 
 
 
The study area was located in southcentral Sweden (61°N, 15°E) mostly in the counties of 
Dalarna and Gävleborg. It is composed of 13,000 km² of rolling landscape (from 200 m to 
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1,000 m) with intensely managed boreal forest dominated by Scots pine (Pinus sylvestris) and 
Norway spruce (Picea abies) [37]. The Scandinavian population is one of the most productive 
brown bear populations in the world [38], with an early mean age at first reproduction [4.71 
years [36]] and short inter-litter intervals [1.6 years [35]]. Hunting is the main cause of 
mortality for bears ≥ 1 year, and 84.4% of deaths of marked bears in our study area were 
caused by humans from 1990 to 2011. 
 
 
2.4.2 Data collection  
 
 
2.4.2.1 Captures and monitoring 
 
 
Females without young and females accompanied by yearlings were immobilized with a dart 
gun from a helicopter. Captures were carried out after den emergence from mid-April to early 
May. Females with cubs were not captured for animal welfare reasons. All females were 
marked individually with tattoos (inside the upper lip), and passive integrated transponder 
(PIT) tags under anesthesia. Females were fitted with radio-transmitters, radio-implants 
(Telonics
®
, model IMP/40/L HC), or both. Females were originally fitted with VHF radio-
transmitters (Telonics
®
, model 500). However, since 2003, most (gradually from 6 to 90%) 
females captured or recaptured, were fitted with GPS-GMS transmitters (GPS Plus, Vectronic 
Aerospace GmbH
®
). A vestigial premolar tooth was collected from all females not captured as 
a yearling to estimate age based on the cementum annuli in the root (Mattson’s Inc., Milltown, 
MT). For further information about capture and handling of bears see Arnemo et al. [39] and 
Zedrosser et al. [40]. 
 
 
Females fitted with VHF radio-transmitters were located once a week during the nondenning 
period using standard triangulation methods [41]. Females fitted with GPS radio-transmitters 
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were located at least once every 30 minutes during the active period. To ascertain timing of 
cubs loss, females with cubs were observed from a helicopter three times per year; at den 
emergence (early May), after the breeding season (mid-July), and in autumn before den 
entrance (late September, early October). Most of cub loss (80.9%) occurred during the 
breeding season (mid-May to mid-July). Litter size was defined as the number of cubs 






Bears are hunted across the entire study area. Hunting starts in late-August or early-September 
and lasts until either 15 October or when the quota within the designated area has been 
reached, whichever come first. Hunters can kill any solitary bear regardless of sex and age. 
The only protected segment of the population is family groups, i.e. females and their 
dependant offspring of any age [42]. 
 
 
After harvesting a bear, hunters must report the kill and present the carcass to an official 
inspector on the same day. Hunters are required to give information about hunting method, sex 
of the bear, body weight, and the location of the harvest. In addition, hunters must provide a 
premolar tooth for age determination. The Swedish bear hunt and reporting of hunter-killed 
bears are further described in Bischof et al. [42].  
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2.4.3 Statistical analyses  
 
 
2.4.3.1 Subperiods of consistent hunting pressure  
 
 
As demographic models are better performed on relatively long periods of time, we tested the 
effect of hunting on the population by comparing the population dynamics in periods of 
different hunting pressure. We calculated the yearly hunting pressure in our study area as the 
number of marked bears legally killed divided by the number of marked bears available for 
hunting, that is the number of marked bears known to be alive at the start of the hunting 
season, excluding family groups. We tested whether there were periods with statistically 
different hunting pressure over the study period. To do so, we divided the study period into 
from 2 to 5 subperiods and calculated the Calinski-Harabasz (CH) index for all possible 
chronological combinations of subperiods. The CH index is computed as [trace B/(k - 
1)]/[trace W/(n - k)] where n and k are the total number of items and the number of clusters in 
the solution, respectively. The B and W terms are the between- and within-cluster sum of 
squares and cross products matrices and the trace is the sum of the main diagonal of the 
matrices [43, 44]. Higher values of the CH index represent higher between-cluster variance 
relative to within-cluster variance. We compared the CH index for the most probable 
chronological groups and determined the most likely number of subperiods. The maximum 
hierarchy level was used to indicate the correct number of partitions in the data, which 
maximized between-cluster variance and minimized within-cluster variance. 
 
 
2.4.3.2 Demographic parameters 
 
 
We only modeled the female component of the population, because in brown bears, as in most 
large mammals, it is the number of reproductive females that limits reproduction [45, 46]. To 
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ascertain which age classes best represent the life stages in the population, we tested different 
age classes models and selected the one which best described the survival pattern. Model 




We calculated the mean survival and fecundity for each age class over the study period and for 
each subperiod. Fecundity rates represent the probability that a female produces a cub the 
following year (Fecundityt→t+1= Survival t→t+1 * Reproduction t→t+1). The demographic rates 
were calculated from all of the survival and reproduction information available from the 
females followed between 1990 to 2011. We lost contact with some females (about 14%) 
without known mortality. A sensitivity analysis revealed that whether or not we included 
individuals with truncated life histories did not affect demographic rates (see supplementary 
material Table S1). Demographic rates were used to construct prebreeding quasi-Leslie 
matrices describing the transition probabilities between or within age classes from one year to 
the next [48]. One matrix was built for the entire study period and other matrices were built on 
subsets of the data corresponding to each hunting pressure subperiod (1990 to 2005 and 2006 
to 2011, see results). Since cubs were not captured, they were therefore of unknown sex. All 
cubs were used for cub survival and fecundity estimations. We assumed that there was no 
difference in survival between male and female cubs, which has been suggested in our 
population [49]. Fecundity rates were adjusted using a secondary sex-ratio of 50:50 [50].  
 
 
2.4.3.3 Prospective analysis 
 
 
We calculated the asymptotic growth rate of the population (λ, the exponential growth rate at 
the stable age distribution) for the entire study period and for each hunting pressure subperiod. 
We calculated elasticities of the population growth rate for each demographic rate 
independently from each matrix. Elasticities of the population growth are the proportional 
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change in λ resulting from a proportional change in a demographic rate (ri) [48], Δ log λ/Δ log 
ri . Prospective analyses were performed with the "popbio" package in R [51], the confidence 
intervals of λ were calculated with the "boot.transitions" function. 
 
 
2.4.3.3 Retrospective analysis 
 
 
The association between variation in a demographic rate ri and variation in λ was estimated 
by: si² x υi, where si is the sensitivity of the population growth rate to a demographic rate ri and 
υi is the variance of ri [52]. These associations are presented as contributions to variation in λ, 
when rescaled as percentages. Covariations of demographic rates were not included in the 
analysis, due to low annual sample size. Calculations and statistics were performed using the 






2.5.1 Subperiods of consistent hunting pressure  
 
 
Based on the highest CH index, the most likely number of subperiods with different levels of 
hunting pressure was two (see supplementary material, Table S2). The two subperiods that 
minimized intragroup variation and maximized intergroup variation was 1990-2005, with low 
hunting pressure (0.073 ± 0.014, mean ± SE), and 2006-2011, with high hunting pressure 




Figure 2.1 Hunting pressure (the number of marked bears that were legally killed divided by 
the number of marked bears available for hunting, see methods) on brown bears in 
southcentral Sweden from 1990 to 2011. There were two subperiods with different hunting 
pressures, 1990-2005 (low) and 2006-2001 (high) (see supplementary material Table S2). The 
dashed line separates the two hunting pressure subperiods.  
 
 
2.5.2 Demographic rates 
 
 
The model that best represented the life stages in the population identified six distinct age 
groups; 0, 1, 2 and 3 year olds, young adults (4 to 8 years old), and older adults (≥ 9 years old) 
(supplementary material Figure S1). Matrix dimensions were therefore 6x6. Details on model 


























































































































We estimated cub survival from 466 cubs born in 203 litters to 69 marked females between 
1990 and 2011. Survival of females ≥1 year old was estimated from 180 marked females of 
known age (n = 901 individual-years) (for further information on sample size see 
supplementary material Table S6). During the entire study period (1990 to 2011), mean cub 
survival was estimated at 58.8% and survival of females was highest at 3 years of age (Table 
2.1). In general, survival rates in the high harvest subperiod were lower than in the low harvest 
subperiod, with the exception of yearling survival, which was higher in the high harvest 
subperiod (Figure 2.2). 
 
 
We calculated fecundity from the reproduction of marked females 4-24 years old (n = 178 
individuals; n = 493 individual-years, data from 1990-2011; for further information on sample 
size see supplementary material Table S7). In the entire study period, fecundity was highest 
for females 9 years old and older (Table 2.1). Fecundity rates were lower in the high hunting 
pressure subperiod than in the low hunting pressure subperiod (Figure 2.2).  
 
 
Table 2.1 Means, standard errors, elasticities, variances and the retrospective analysis results 
of the demographic rates for different age classes of female brown bears in southcentral 
Sweden from 1990 to 2011. The results of the retrospective analysis give, in percent, the 
proportion of the variation in λ that is explained by the variation in each demographic rate. 
Demographic rate Mean 
Standard 
error Elasticity Variance 
Retrospective 
analysis 
Cub survival  0.588 0.023 0.104 0.243 16.838 
Yearling survival  0.791 0.035 0.104 0.167 6.381 
2 y.o. survival  0.840 0.037 0.104 0.136 4.613 
3 y.o. survival  0.938 0.027 0.098 0.059 1.426 
4 to 8 y.o survival  0.904 0.017 0.306 0.087 22.383 
9 to 24 y.o survival  0.842 0.022 0.178 0.134 13.281 
3 y.o. fecundity 0.166 0.044 0.006 0.281 0.745 
4 to 8 y.o. fecundity 0.488 0.038 0.056 0.710 20.773 




Figure 2.2 Means and standard errors of the survival (S) and fecundity (F) rates for different 
age classes (numbers) of female brown bears in southcentral Sweden from 1990 to 2005 (grey 
bars) and 2006 to 2011 (white bars).  
 
 
2.5.3 Prospective analysis 
 
 
For the entire period, the asymptotic growth rate (λ) of the population was 1.041 (95% CI = 
1.012-1.069, see supplementary material Figure S2). The asymptotic population growth rate 
was higher in the low hunting pressure subperiod (λ=1.082; 95% CI = 1.052-1.119, see 
supplementary material Figure S2) and was lower during the high hunting pressure subperiod 
(λ=0.975; 95% IC = 0.914-1.011, see supplementary material Figure S2). Survival of adult 
females had the greatest elasticities (0.306 for young and 0.178 for old adults for the entire 
period), followed by the survival of juveniles, including cub survival (~0.1) (Table 2.1). 
















2.1). Summed elasticities for female survival (0.894 for the entire study period) far exceeded 
elasticities for reproduction (0.104 for the entire study period). Elasticities of the demographic 
rates were qualitatively equivalent in the two different hunting pressure subperiods and were 
similar to those obtained in the global period (see supplementary material Table S8).  
 
Figure 2.3 Proportion of the variation in λ (%) that is explained by the variation in survival 
(S) and fecundity (F) rates for different age classes (numbers) of female brown bears in 
southcentral Sweden from 1990 to 2005 (grey bars) and 2006 to 2011 (white bars).  
 
 
2.5.4 Retrospective analysis 
 
 
In all periods, the survival and fecundity of adult females explained the most variation in λ 
(Table 2.1, Figure 2.3). In the global model and in the high hunting pressure subperiod, the 
survival of adult females explained the most variation in the growth rate (35.7% and 42.5%, 
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Figure 2.3). In the low hunting pressure subperiod, however, the fecundity of adult females 
explained the most variation (36.1%), followed by their survival (30.5%) (Figure 2.3). Cub 
survival explained between 14.6% and 18.8% of the variation in population growth in the 
different models (Table 2.1, Figure 2.3). 
 
 
2.6 Discussion  
 
 
The goal of this study was to quantify the direct and indirect effects of hunting on the 
population dynamics of a large long-lived mammal, the brown bear. Our analyses produced 
three main results. First, we found that adult females were the most important groups affecting 
population dynamics, having the highest elasticities and explaining the most variation in λ. 
Second, we found pronounced differences between the two subperiods with different hunting 
pressures: the demographic rates, including survival rates of age classes available for hunting 
and cub survival, were lower under high hunting pressure leading to a decrease in λ, in 
accordance with P1 and P2. Also the relative contribution of survival and fecundity to the 
variance of λ changed with hunting pressure, with fecundity being more important under low 
hunting pressure and survival being more important under high hunting pressure. Third, we 
found that cub survival showed a relatively high importance for population growth (third 
highest elasticity, contrary to P3) and explained a substantial proportion of the variation in λ in 
the retrospective analyses (ranging from 14.6-18.8%) in accordance with P4. 
 
 
Previous studies have revealed that, in most large mammal populations, survival of prime-
aged females is the vital rate with the highest elasticity (e.g.[26, 43, 54-57]). This pattern is 
expected in long-lived species, because higher adult survival leads to more reproductive 
opportunities. Our study also supports this contention with survival rates of adult females 
having the highest elasticities and the variation in survival and fecundity rates of adult females 
explaining the largest proportion of the variation in λ. It has been suggested that there may be 
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a trade off between the intrinsic dependence of λ to a demographic rate and the degree of 
observed temporal variation in that demographic rate [26, 58]. In fact, traits with the greatest 
potential impact on population growth tend to be under high selection and to have lower 
temporal variability [26, 58]. Our results, however, suggest that when human-induced 
mortality is high, both elasticity and variability can be high. In Sweden, nearly all of adult 
female mortality is human-caused [59]. An increase in adult female mortality leads inevitably 
to an increase in the variance of the survival rate, because for a binomial variable, the variance 
is function of the mean, with highest variability at mean survival of 50% (variance = p(1-p), 
where p is the mean). Therefore, the negative correlation between the elasticity and variance 
of a demographic rate may not hold in harvested populations because artificial mortality 
patterns differ from natural selection [60, 61]. And, although prime-age female survival might 
be lower in harvested population [3], it should be of high importance for population growth. 
 
 
We found that fecundity rates were lower during the high hunting pressure subperiod. This 
could be an unexpected indirect negative effect of hunting on the population. Female brown 
bears, when with cubs, have been shown to avoid males during the mating season as a 
counterstrategy to SSI [62, 63]. They do so by avoiding good habitats and selecting for habitat 
in proximity of humans [62], which has a negative effect on their diet quality [64] and could 
ultimately reduce their subsequent reproductive output [65]. Therefore, as an increase in 
hunting pressure seems to lead to higher risk of SSI [12, 35, 36], it could also lead to increased 
avoidance by females, and lower fecundity. On the other hand, population density generally 
increased in our study area from 1990 to 2011 [66, 67], and density dependence effects may 
also have resulted in lower fecundity rates in the later period (2006-2011). There is evidence 
for a decrease in the mean litter size, with more females now having singletons, and an 
increase in the interlitter interval, with more females weaning their young at 2.5 years old 
rather than at 1.5 years old, in the latter years of the study (J. E. Swenson, pers. comm.). 
Moreover, as we use a prebreeding census, fecundity rates include the survival of the female 
to the next census (see methods). Therefore, a part (between 11 and 18%) of the decrease in 
fecundity rates observed in this study can be explained by the decrease in survival rates.  
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Not surprisingly, survival rates of most age classes were lower under high hunting pressure, 
with the exception of yearlings. Yearling survival might have been higher in the high hunting 
pressure subperiod because females tended to wean their offspring later in recent years (J. E. 
Swenson, pers. comm.). Yearlings staying with their mother until they are 2 year olds have 
higher survival than independent yearlings, partly because they are protected from hunting 
[59]. Cubs are also protected from hunting, but the lower cub survival under high hunting 
pressure might reflect increased SSI caused by an increase in male turnover [12, 35]. In 
addition, increased density could have negatively affected cub survival by increasing food 
competition [36]. Density might also particularly lower cub survival, as it has been found to 
positively affect the frequency of infanticide [68, 69]. Furthermore, although we have no 
evidence of possible density effects on the survival rates of subadults and adults in our 
population, and density effects on adult survival is unlikely in large mammals [70]; we are 
unable to exclude the possibility that changes in density may affect the survival rates of all age 
classes in the population.  
 
 
Hunting pressure had substantial effects on bear population dynamics; at low hunting pressure 
the population appeared to be growing (λ=1.082, 95% CI = 1.052-1.119), but this population 
trend changed to declining (λ=0.975, 95% IC = 0.914-1.011) during the period of high hunting 
pressure. Therefore, if hunting pressure stays the same, the population should, on a long term 
scale, decline by about 2% every year. However, the Swedish brown bear population is large, 
with an estimated 3,298 individuals in 2008 [67]. The current management goal in Sweden is 
to maintain the number of bears on a national levels, but allowing it to increase or decrease on 
local scales [67]. As such, the population should be closely monitored to ensure that hunting in 
the study area does not cause an important decline in the area or a decline on a larger scale in 
the population.  
 
 
Elasticities were similar in both subperiods, as well as in the global study period. This result 
was expected, as elasticites represent the intrinsic dependence of λ to each demographic rate 
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[48]. However, the results of the retrospective analysis differed among periods. At low hunting 
pressure, the fecundity of adult females explained more of the variation in λ than their 
survival. This pattern was reversed under high hunting pressure, where the survival of adult 
females explained more of the variation in λ than their fecundity. This effect is caused by an 
increase in the variance of the survival rates, which is expected with an increase in hunting 
pressure and mortalities, but also to the decrease in the variance of the fecundity rates. Our 
results show that harvesting has the potential to severely affect the way a population is 
regulated. Moreover, this suggests that population growth is mostly driven by recruitment 
when hunting-induced mortality is lower. This prediction is supported by the observation that 
cub survival explained more variation in population growth under low hunting pressure than 
under high hunting pressure. 
 
 
One of our goals was to evaluate the importance of cub survival for population growth to test 
whether SSI can affect population dynamics. We found that cub survival was relatively 
important for population growth, with the third highest elasticity and survival of cubs 
explaining almost as much variation in population growth as the survival of young adult 
females. When calculated for the entire study period, cub survival explained 16.8% of the 
variation in λ. Considering that 80.9% of cub mortality occurs during the mating season, and 
that most, if not all, of this mortality is due to SSI [50], then our results suggest that SSI may 
explain up to 13.6% of the variation in the population growth rate during our study period 
(1990-2011). If SSI had not been present (i.e. no cub mortality during the mating season), 
everything else being equal, cub survival would have been 80.9% higher, i.e. around 0.968 
during 2006-2011. According to our matrix model, increasing cub survival by 80.9% would 
increase λ by 8.17% or 0.080, making λ= 1.055 in 2006-2011. This suggests that, even under 
high hunting pressure, the population would have increased in the absence of SSI. Therefore 
male behaviour seems to have an important effect on population dynamics of Scandinavian 
brown bears.  
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It has been suggested that human-induced mortality may not be additive to natural mortality, 
as some compensatory effects might take place [71, 72]. As human-induced mortality typically 
decreases population size, there might be a density-dependent response, increasing natural 
survival or reproductive rates due to lower food competition [71, 72]. Given that both survival 
and reproductive rates were lower during the high hunting pressure period, our results indicate 
that there was no compensatory response to hunting through reproduction in our study 
population. Bischof et al. [72] also found that there was no evidence of compensatory effects 
of hunting on other sources of mortality in our population. Strong compensation can rarely be 
expected in long-lived mammals [73]. However, our study supports the contention that 
hunting can have indirect negative additive effects on populations of large carnivores through 
SSI [4, 21]. As there is evidence that the behaviour of infanticide can be heritable [75, 76], this 
could lead to eco-evolutionary feedbacks on population dynamics. In fact, a reduction in the 
number of individuals in the population could be a selective pressure to increase SSI as mates 
become harder to find. And, an increase in the prevalence of SSI in the population could 
amplify the decline of the population.  
 
 
Our study shows that individual behaviour and the social biology of a species have important 
effects on population growth and can interact with hunting mortality to create negative 
additive effects on the population. Therefore, these factors should be considered when 
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1. Sensitivity analysis 
 
 
Of the 183 female bears that were followed during 1990-2011, we lost contact with 26 which 
were never recaptured or recovered as dead. We calculated the demographic rates of the 
female component of the population with all of the information available, that is, including 
those 26 females for the years they were followed. We had no reason to believe that the 
survival and reproduction of those 26 females would differ from the population mean after 
they were lost. However, we performed a sensitivity analysis to ensure that the inclusion of 
exclusion of these females in our analysis did not impact our results greatly. We calculated the 
demographic rates under three scenarios: (1) assuming that the 26 females died at the moment 
they were lost; (2) assuming that the 26 females had a 100% survival probability once lost 
(until age 24, the maximum observed age of a female in the population); (3) without those 26 
females. We carried out these calculations for each study period (1990-2011, 1990-2005 and 
2006-2011). The difference between the demographic rates used in our analyses and the 
demographics rates calculated under the three different scenarios varied between 0 and 7%. 
We assume that these differences would not cause important differences in the results and 
conclusions of our analyses. Therefore, we used demographic rates calculated with all of the 
information available, that is, including those 26 females for the years they were followed. 
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Table S1 Values of the different demographic rates under four treatments applied the 26 
females with right truncated life histories (lost and never recovered). Normal: using the 
information available for the years they were followed. S0: assuming they had a null survival 
once lost. S100: assuming that they had a 100% survival probability once lost. Without: 
removing these 26 females from the analysis. Each panel represents a different study period. 
1990-2011 
Demographic rate Normal S0 S100 Without  
Cub survival  0.588 0.588 0.588 0.588 
Yearling survival  0.791 0.774 0.796 0.754 
2 y.o. survival  0.840 0.800 0.850 0.812 
3 y.o. survival  0.938 0.864 0.947 0.930 
4 to 7 y.o survival  0.902 0.871 0.922 0.893 
8 y.o. survival 0.917 0.917 0.939 0.913 
9 to 24 y.o survival  0.842 0.836 0.874 0.841 
3 y.o. fecundity 0.166 0.152 0.167 0.164 
4 to 8 y.o. fecundity 0.488 0.474 0.500 0.484 
9 to 23 y.o. fecundity 0.502 0.499 0.521 0.502 
1990-2005 
Demographic rate Normal S0 S100 Without 
Cub survival  0.614 0.614 0.614 0.614 
Yearling survival  0.756 0.739 0.761 0.703 
2 y.o. survival  0.887 0.846 0.896 0.86 
3 y.o. survival  0.96 0.889 0.966 0.955 
4 to 7 y.o survival  0.937 0.919 0.945 0.932 
8 y.o. survival 0.897 0.897 0.906 0.893 
9 to 24 y.o survival  0.871 0.865 0.884 0.87 
3 y.o. fecundity 0.194 0.18 0.195 0.193 
4 to 8 y.o. fecundity 0.559 0.55 0.564 0.556 
9 to 23 y.o. fecundity 0.589 0.585 0.598 0.588 
2006-2011 
Demographic rate Normal S0 S100 Without  
Cub survival  0.535 0.535 0.535 0.535 
Yearling survival  0.864 0.844 0.867 0.85 
2 y.o. survival  0.763 0.725 0.775 0.743 
3 y.o. survival  0.903 0.824 0.917 0.889 
4 to 7 y.o survival  0.844 0.794 0.894 0.826 
8 y.o. survival 0.947 0.947 0.971 0.944 
9 to 23 y.o survival  0.798 0.791 0.861 0.798 
3 y.o. fecundity 0.122 0.123 0.123 0.12 
4 to 8 y.o. fecundity 0.38 0.362 0.401 0.374 
9 to 21 y.o. fecundity 0.392 0.386 0.42 0.39 
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2. Hunting pressure periods 
 
 
Table S2 Highest Calinski-Harabasz (CH) index of all possible chronological groups of 
annual hunting pressure for a fixed number of subperiods in southcentral Sweden from 1990 to 
2011. Higher values of the CH index represent higher between-cluster variance relative to 
within-cluster variance. Therefore, the most probable number of subperiods with different 











3. Determination of age classes 
 
 
Our analyses are based on the female component of the Scandinavian brown bear population 
from 1990 to 2011. To determine the age classes to be used in the model, we tested different 
biological hypotheses about which age classes best explained the survival patterns in the 
population. Our hypotheses were based on the documented minimum age of primiparity, 4 
years in Scandinavia [1]. From 1987 to 2006, 39% of females for which primiparity is known 
were primiparous at age 4, 50% were primiparous at age 5, and 11% at age 6 [1]. Also, female 
brown bears are considered in their prime age between 9 and 20 years old [2]. Inflection points 
in reproduction are at 4-5 years old and 28-29 years old [2]. However, few studies have tested 
the difference in survival among ages of adult bears. Kovach et al. [3] arbitrarily separated 
adults into classes spanning 4 years: 5-9 years old, 10-14 years old, 15-19 years old, and 20-29 
years old (with a longer spanning due to small sample size). They found that the survival of 5-
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9 years old females was lower than the survival of the other age classes, which were all 
similar. Based on these information we tested the age classes presented in Table S3 and S4. 
 
 
Table S3 Hypotheses tested regarding which age classes best described the survival pattern 
for subadults female brown bears in southcentral Sweden from 1990 to 2011. 
  Class 1 Class 2 Class 3 Class 4 
Hypothesis 1 0 to 3 
   Hypothesis 2 0 1 to 3 
  Hypothesis 3 0 1 2-3 
 Hypothesis 4 0 1 2 3 
 
 
Table S4 Hypotheses tested regarding which age classes best described the survival pattern 
for adults female brown bears in southcentral Sweden from 1990 to 2011. 
  Class 1 Class 2 Class 3 
Hypothesis 1 4 to 20+ 
  Hypothesis 2 4 to 8 9 to 20+ 
 Hypothesis 3 4 to 8 9 to 19 20+ 
Hypothesis 4 4 to 19 20+ 
 Hypothesis 5 4 to 6 7 to 19 20+ 
Hypothesis 6 4 to 6 7 to 20+    
 
 
We included all cubs of the year and all marked females (≥1 year old) for which we had 
information on their survival. We had a total of 466 cubs and 180 marked females followed 
for a total of 901 years. For sample size reasons (see Table S6), all females from 20 to 24 
years old were pooled as 20+. Model selection was based on Akaike's information criterion 
corrected for small sample sizes (AICc). All the models tested were of the form : 
Survival~Age. All models had a binomial error structure, because survival was 0 or 1. Age 
was either a continuous variable or a factor of multiple levels, i.e. separated into age classes. 
We also tested Survival ~1 as a control. Results from the model selection are presented in 
Table S5. 
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Table S5 Performance of the 21 models tested to explain the survival pattern of females 
brown bears in southcentral Sweden from 1990 to 2011. All models tested were binomial, and 
were of this form: Survival~Age, where age was either a continuous or separated into age 
classes. K is the number of estimated parameters for each model; AICc, the information 
criteria; AICcWt, the Akaike weights (indicate the level of support of any given model being 
the most parsimonious); Cum.Wt, the cumulative Akaike weights, and LL the log-likelihood 
of each model. 
# Model K AICc Delta_AICc AICcWt Cum.Wt LL 
1 0/1/2/3/4-8/9-19/20+ 7 1348.88 0 0.29 0.29 -667.4 
2 0/1/2/3/4-8/9-20+ 6 1349.6 0.71 0.2 0.49 -668.77 
3 0/1/2/3/4-19/20+ 6 1350.42 1.54 0.13 0.62 -669.18 
4 0/1/2-3/4-8/9-19/20+ 6 1351.32 2.44 0.08 0.7 -669.63 
5 0/1/2/3/4-6/7-19/20+ 7 1351.64 2.76 0.07 0.77 -668.78 
6 0/1/2-3/4-8/9-20+ 5 1352.04 3.16 0.06 0.83 -671 
7 0/1/2/3/4-20+ 5 1352.77 3.89 0.04 0.87 -671.36 
8 0/1/2-3/4-19/20+ 5 1352.86 3.98 0.04 0.91 -671.41 
9 0/1/2/3/4-6/7-20+ 6 1353.36 4.48 0.03 0.94 -670.65 
10 0/1-3/4-8/9-19/20+ 5 1354.31 5.43 0.02 0.96 -672.13 
11 0/1-3/4-8/9-20+ 4 1355.03 6.15 0.01 0.98 -673.5 
12 0/1/2-3/4-20+ 4 1355.22 6.34 0.01 0.99 -673.59 
13 0/1-3/4-19/20+ 4 1355.85 6.97 0.01 1 -673.91 
14 0/1-3/4-20+ 3 1358.21 9.33 0 1 -676.1 
15 age+age² 3 1366.01 17.12 0 1 -679.99 
16 0-3/4-8/9-19/20+ 4 1413.66 64.78 0 1 -702.82 
17 0-3/4-8/9-20+ 3 1414.39 65.51 0 1 -704.19 
18 0-3/4-19/20+ 3 1415.21 66.33 0 1 -704.6 
19 0-3/4-20+ 2 1417.57 68.69 0 1 -706.78 
20 age 2 1434.81 85.93 0 1 -715.4 
21 1 1 1481.79 132.91 0 1 -739.89 
 
Three models seem to be equivalent (ΔAICc 0-2). We followed the parsimonious principle 
and decided to use model #2 because it has fewer parameters than model #1, as adding 
parameters increases the risk of errors. Moreover, there is only 6 individuals in the 20+ age 





4. Sample size 
 
 
Table S6 Sample sizes for survival information collected from 466 cubs and 180 marked 
females (≥1 year old) brown bears in southcentral Sweden from 1990 to 2011. Sample sizes 








Global study period 
(1990-2011) 
0 311 155 466 
1 90 44 134 
2 62 38 100 
3 50 31 81 
4 50 29 79 
5 40 26 66 
6 35 22 57 
7 33 19 52 
8 29 19 48 
9 26 21 47 
10 23 18 41 
11 20 13 33 
12 18 8 26 
13 15 10 25 
14 12 11 23 
15 11 7 18 
16 11 6 17 
17 8 6 14 
18 7 5 12 
19 5 3 8 
20 4 2 6 
21 4 2 6 
22 4 1 5 
23 1 1 2 
24 1 0 1 
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Table S7 Sample sizes for reproductive information collected from 178 marked females (≥1 
year old) brown bears in southcentral Sweden from 1990 to 2011. Sample sizes are separated 











4 42 26 68 
5 33 22 55 
6 30 18 48 
7 30 14 44 
8 26 14 40 
9 20 18 38 
10 20 16 36 
11 17 12 29 
12 16 8 24 
13 11 10 21 
14 9 10 19 
15 9 6 15 
16 9 5 14 
17 6 6 12 
18 5 5 10 
19 3 3 6 
20 3 1 4 
21 3 1 4 
22 3 1 4 
23 1 0 1 




5. Confidence interval of population growth (λ) estimates 
 
 
Figure S2 Bootstrap (10 000 repetitions) of the population growth rate, lambda (λ), in the 
Scandinavian brown bear population for (a) 1990 to 2011, (b) 1990 to 2005, and (c) 2006 to 
2011. Dashed lines represent the 95% confidence limits using the 2.5 and 97.5 percentiles. 
Black solid lines represent the median of the distribution and the red solid lines represent the 











Table S8 Means, standard errors, elasticities, variances and the retrospective analysis results 
of demographic rates for different age classes of female brown bears in southcentral Sweden. 
The results of the retrospective analysis show the proportion (%) of the variation in λ that is 
explained by the variation in each demographic rate. Each panel corresponds to different 
analyses carried out for different time frame: the low hunting pressure subperiod from 1990-
2005 and the high hunting pressure subperiod from 2006-2011. 
      1990-2005 
Demographic rate Mean Standard error Elasticity Variance 
Retrospective 
analysis 
Cub survival  0.614 0.028 0.105 0.238 18.756 
Yearling survival  0.756 0.046 0.105 0.187 9.735 
2 y.o. survival  0.887 0.041 0.105 0.102 3.849 
3 y.o. survival  0.960 0.028 0.099 0.039 1.122 
4 to 8 y.o survival  0.930 0.019 0.311 0.065 19.198 
9 to 24 y.o survival  0.871 0.026 0.168 0.113 11.258 
3 y.o. fecundity 0.194 0.064 0.006 0.356 0.958 
4 to 8 y.o. fecundity 0.559 0.051 0.059 0.777 22.856 
9 to 23 y.o. fecundity 0.589 0.060 0.041 0.961 12.268 
2006-2011 
Demographic rate Mean Standard error Elasticity Variance 
Retrospective 
analysis 
Cub survival  0.535 0.040 0.101 0.250 14.626 
Yearling survival  0.864 0.052 0.101 0.121 2.707 
2 y.o. survival  0.763 0.070 0.101 0.186 5.339 
3 y.o. survival  0.903 0.054 0.096 0.090 1.682 
4 to 8 y.o survival  0.861 0.032 0.295 0.120 24.371 
9 to 23 y.o survival  0.798 0.038 0.207 0.162 18.127 
3 y.o. fecundity 0.122 0.054 0.005 0.168 0.432 
4 to 8 y.o. fecundity 0.380 0.054 0.050 0.579 16.571 
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La chasse a un impact direct sur les populations exploitées en augmentant la mortalité des 
classes d'âge récoltées. Par contre, comme présenté dans l'introduction, la chasse peut 
également avoir différents impacts indirects sur la dynamique d'une population. En effet, la 
chasse peut modifier la structure d'âge et de sexe (Ginsberg et Milner-Gulland, 1994; 
Langvatn et Loison, 1999). La chasse peut aussi induire des changements dans le 
comportement des individus (Ciuti et al., 2012; Ordiz et al., 2012; Thurfjell et al., 2013), ce 
qui peut influencer leur aptitude phénotypique, et donc le taux de croissance de la population. 
La chasse peut aussi causer une augmentation de l'ISS en raison de la restructuration sociale 
(Loveridge et al., 2007; Swenson et al., 1997). Ainsi la chasse peut avoir un impact négatif sur 
la population en réduisant la survie des jeunes. L'objectif général de mon projet était de 
déterminer les impacts directs de la chasse ainsi que les impacts potentiellement indirects de la 
chasse via l'ISS sur la dynamique de la population de l'ours brun scandinave. 
 
 
3.1 Retour sur les résultats 
 
 
Mon projet de recherche a permis d'évaluer l'impact à long terme de la chasse sur la 
dynamique de la population d'un grand mammifère. En effet, j'ai pu comparer la dynamique de 
la population soumise durant plusieurs années à une faible pression de chasse versus la 
dynamique de la population soumise pendant plusieurs années à une forte pression de chasse. 
Ainsi, j'ai atteint mon premier objectif spécifique qui était de quantifier comment les taux 
démographiques et le taux de croissance de la population varient en fonction de la pression de 
chasse. Selon mes résultats, la chasse semble avoir un impact majeur sur la dynamique de la 
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population puisque l'ensemble des taux démographiques (à l'exception de la survie des jeunes 
âgés d’un an) est plus faible sous forte pression de chasse. Le fait que non seulement la survie 
des classes d'âge soumise à la chasse, mais aussi la survie des oursons et la fécondité des 
femelles soient plus faibles sous forte pression de chasse indique des effets indirects négatifs 
additifs de la chasse. Cependant, le fait que la fécondité soit plus faible sous forte pression de 
chasse pourrait aussi être attribuable en partie à des effets densité dépendance négatifs. 
L'ensemble de ces effets sur les taux démographiques se répercute sur le taux de croissance 
asymptotique (λ) de la population qui indique une croissance de la population pendant la 
période de faible pression de chasse (λ=1.082, IC 95% = 1.052-1.119) et un léger déclin sous 
forte pression de chasse (λ=0.975, IC 95% = 0.914-1.011). Les résultats de mon étude 
semblent donc indiquer que le régime actuel de chasse en Suède mène à un déclin de la 
population d'ours. Cependant, il est difficile de savoir si ce résultat est généralisable à 
l'ensemble de la population d'ours brun scandinave. En effet, la pression de chasse pourrait 
différer à travers la Suède. D'ailleurs, l'aire d'étude est reconnue comme une aire où la pression 
de chasse est élevée, par contre, la mortalité causée par la chasse est possiblement plus faible 
pour les ours marqués (Seather et al., 1998; Swenson et al., 1994). 
 
 
Les analyses de perturbations démographiques ont permis de déterminer l'importance des 
différents taux démographiques pour la croissance de la population me permettant ainsi 
d'atteindre mon deuxième objectif spécifique. Les résultats obtenus montrent que la survie des 
oursons a une importance relativement grande pour la dynamique de la population. Non 
seulement la survie des oursons expliquait une grande proportion de la variation dans le taux 
de croissance, mais la survie des jeunes classes d'âge avait aussi la troisième plus grande 
élasticité après la survie des deux groupes de femelles adultes. En quantifiant l'impact de la 
survie des oursons sur le taux de croissance de la population, j'ai pu déduire l'impact de l'ISS 
sur λ puisque l'on considère que celle-ci compte pour 80,9 % de la mortalité des oursons. 
Ainsi, j'ai trouvé que l'ISS pouvait expliquer jusqu'à 13,6 % de la variation dans le taux de 
croissance de la population. De plus, mon étude indique que si l'ISS était absent de la 
population, celle-ci serait en croissance même lors de la période de forte pression de chasse 
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(λ=1,055) malgré une pression de chasse où, en moyenne, environ 20 % des ours marqués 
disponibles sont tués annuellement. Ce résultat dénote la grande importance de ce 
comportement ainsi que de l'effet négatif indirect de la chasse sur la population via l'ISS. 
 
 
Finalement, l'étude a montré que sous faible pression de chasse, la variation dans λ est 
principalement expliquée par la fécondité des femelles adultes alors que sous forte pression de 
chasse, elle est principalement expliquée par la survie des femelles adultes. D'ailleurs, la 
survie des oursons explique davantage de variation de λ sous faible pression de chasse. Ceci 
laisse suggérer que, sous faible pression de chasse, c'est le recrutement qui influence la 
variation dans le taux de croissance, alors que, lorsque la pression de chasse augmente, la 
survie des femelles adultes devient un facteur plus limitant pour la croissance de la population 






Les résultats de mon étude indiquent que si la pression de chasse reste la même, la population 
devrait, à long terme, décroître d'environ 2 % par année. Ceci semble assez faible considérant 
une pression de chasse où, en moyenne, environ 20 % des ours marqués disponibles sont tués 
annuellement. Ces résultats doivent par contre être mis en perspective. En effet, il s'agit d'un 
modèle théorique déterministe qui ne tient compte d’aucune stochasticité temporelle dans les 
taux démographiques. Il s'agit donc d'un modèle conservateur. De plus, il faut rappeler que la 
population scandinave est la population d'ours brun la plus productive au monde (Nawaz et al., 
2008). L'âge moyen de primiparité des femelles (5,2 ans) et le temps moyen entre les portées 
(2,4 ans) sont parmi les plus faibles au monde (Steyaert et al., 2012). De plus, les femelles 
ours brun en Europe produisent en moyenne de plus grandes tailles de portées par rapport à 
leur poids que les femelles en Amérique du Nord ou en Asie (Zedrosser et al., 2011). Ceci 
semble être expliqué par le fait que l'ours brun en Europe a connu un historique de persécution 
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beaucoup plus long qu'ailleurs (Zedrosser et al., 2011). En effet, il a fallu plusieurs siècles 
pour éliminer graduellement les grands carnivores de l'ouest de l'Europe, alors qu'en Amérique 
du Nord, les technologies des trappes, poisons et armes à feu ont éliminé les grands carnivores 
en deux siècles dans l'est de l'Amérique du Nord et, à l'intérieur de quelques décennies dans 
l'ouest de l'Amérique du Nord (Frank et Wooddroffe, 2001). Un niveau élevé de persécution 
pendant plusieurs siècles en Europe a pu contribuer à un changement évolutif dans les traits 
d'histoire de vie des ours bruns, menant les femelles à investir relativement plus dans la 
reproduction (Zedrosser et al., 2011). En effet, les stratégies d'histoire de vie comprennent 
généralement des compromis entre la croissance et la reproduction des individus. La théorie 
des traits d'histoire de vie prédit donc que les individus soumis à une forte mortalité des 
adultes devraient prioriser la reproduction plutôt que la croissance afin de se reproduire avant 
de mourir (Stearns, 1992). Ainsi, la population d'ours brun scandinave semble plus adaptée à 
répondre à des pressions anthropiques. D'ailleurs, cette population peut, en théorie, soutenir 
des taux de récolte annuels de 7 à 10 % sans que cela ne cause de déclin (et j'ai trouvé qu'un 
taux de récolte de 20% causait un déclin de 2% annuellement), alors qu'en Amérique du Nord, 
le taux de récolte maximum pouvant être soutenu varie plutôt de 3 à 5,7 % (Bischof et 
Swenson, 2009; Miller, 1990; McLoughlin, 2003; Swenson et al., 1994). De plus, il y a 
d'autres différences importantes entre la population scandinave et les populations nord-
américaines. D'abord, il n'y a pas d'évidence conclusive d'ISS chez les populations nord-
américaines d'ours brun (Miller et al., 2003; McLellan, 2005; mais aussi Kovach et al., 2006; 
et Wielgus et Bunnell, 1995). Ainsi, il n'y a pas d'évidence d'effets négatifs indirects de la 
chasse sur la survie des oursons (McLellan, 2005; Miller et al., 2003). Cependant, des effets 
négatifs indirects ont tout de même été rapportés sur la reproduction des femelles (Wielgus et 
Bunnell, 2000; Wielgus et al., 2001). En effet, il a été observé que, dans une population 
exploitée, les femelles adultes évitent les habitats de bonne qualité où se trouvent les mâles 
adultes, ce qui pourrait être une stratégie afin d'éviter l'ISS (Wielgus et Bunnell, 1995). Les 
femelles ont donc une reproduction plus faible dans une population exploitée que dans une 
population non exploitée de référence (Wielgus et Bunnell, 2000). Étant donné les différences 
entre les diverses populations d'ours brun, on pourrait s'attendre à ce que la chasse influence 
différemment les populations. Ainsi, il serait intéressant que d'autres études explorent 
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comment l'importance des différents taux démographiques pour la population varie en 
fonction de la chasse. Cela permettrait de déterminer si les résultats que j'ai obtenus, 
notamment le changement de l'importance relative de la survie et du recrutement selon la 
pression de chasse, sont spécifiques à la population scandinave ou s'ils dénotent des 
mécanismes populationnels universels. 
 
 
3.3 Perspectives futures 
 
 
Mon projet de recherche a permis des avancées intéressantes dans l'étude de l'influence des 
comportements individuels sur la dynamique d'une population. Par contre, j'ai seulement pu 
quantifier l'effet de l'ISS sur la population de l'ours brun scandinave de façon indirecte, en 
quantifiant l'importance de la survie des oursons sur la population. Des études plus détaillées 
sont nécessaires pour mieux comprendre l'ISS chez l'ours brun scandinave. En effet, s’il était 
possible d’identifier tous les cas d'infanticide ainsi que les mâles responsables, plusieurs 
questions encore inexplorées jusqu'ici chez l'ours pourraient être résolues. Par exemple, on 
pourrait déterminer s’il y a une différence dans l'expression de ce comportement entre les 
individus et aussi si le comportement est héritable. On pourrait ainsi vérifier s’il y a possibilité 
d'évolution du comportement. Également, des techniques récentes en dynamique de population 
permettent de déterminer la contribution d'un individu au taux de croissance d'une population 
(Coulson et al., 2006). En utilisant ces techniques, il serait possible de tester l'impact 
différentiel sur le taux de croissance du retrait d’un mâle qui fait de l'infanticide de la 
population versus le retrait d’un autre qui n'en fait pas. Ceci permettrait de quantifier plus 
directement l'effet de ce comportement sur la population. Par contre, obtenir ces informations 
demanderait une grande quantité de ressources. En effet, l'ours est une espèce cryptique et 
l'observation directe de l'infanticide est très rare (Swenson, 2003). Une telle étude nécessiterait 
le suivi télémétrique de la majorité de la population. En effet, en ce moment environ 80 % des 
femelles de la population, mais seulement 50 % des mâles, sont munis de colliers 
télémétriques (J.E. Swenson, communication personnelle). Or, si la majorité des mâles étaient 
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munis de colliers GPS, on pourrait déterminer lesquels d’entre eux sont en interaction avec les 
femelles ayant des oursons pendant la saison de reproduction, et donc identifier les mâles 
tueurs dans la majorité des cas d'infanticide. Pour l'instant, la majorité des identifications ont 
été faites à l'aide d'échantillons d'ADN. Pour identifier les mâles, il faut se rendre sur les lieux 
de l'infanticide à la recherche d'échantillon d'ADN du mâle (sang, poils, fèces), une pratique 
parfois infructueuse. D'autant plus que, bien souvent, il est impossible de déterminer avant les 
tests en laboratoire si l'échantillon provient du mâle ou de la mère. Il faut donc analyser une 
grande quantité d'échantillons sans même savoir si cela apportera des réponses. Un tel 
programme a été mené de 2008 à 2012 par le SBBRP et a été abandonné. Bien qu'il serait très 
coûteux de mettre des colliers GPS sur une grande quantité de mâles, cette pratique serait très 
instructive sur l'ISS ainsi que sur d'autres comportements. 
 
 
Il est probablement peu réaliste de penser qu'on pourra, dans un avenir rapproché, déterminer 
la cause de la mortalité de chaque ourson. Par contre, les résultats de mon étude auraient pu 
être plus précis si l'on connaissait réellement la proportion de la mortalité des oursons 
attribuable à l'ISS. En effet, on sait déjà que, à l’échelle locale, retirer des mâles dans 
l'environnement d'une femelle réduit la probabilité de survie de ses jeunes (Swenson et al., 
2001; Swenson et al., 1997; Zedrosser et al., 2009). De plus, mon étude indique un effet 
négatif de la chasse au niveau populationnel sur la survie des oursons. Par contre, on n'a 
jamais quantifié les facteurs qui influencent la survie des oursons au niveau populationnel. De 
simples régressions linéaires multiples permettraient de quantifier l'effet du nombre de mâles 
tués sur la survie des oursons au niveau populationnel, et ce, par rapport à d'autres facteurs 
comme la densité de population, le climat ou la disponibilité de nourriture. On pourrait ainsi 
vérifier si la totalité de la mortalité des oursons durant la saison de reproduction est causée par 




De plus, il est selon moi impératif de tester l'hypothèse selon laquelle la mort des mâles 
entraîne une augmentation de l'ISS attribuable à la restructuration sociale. En effet, plusieurs 
évidences soutiennent que la chasse influence négativement la survie des oursons (Swenson et 
al., 2001; Swenson et al., 1997; Zedrosser et al., 2009). Par contre, le mécanisme par lequel 
cela se produit n'a jamais été testé. Pourtant, l'hypothèse de la restructuration sociale pourrait 
être testée avec les données télémétriques actuelles et de façon encore plus précise si le 
nombre de mâles suivis augmente. Il faudrait d'abord regarder comment les domaines vitaux 
des mâles changent suite au retrait d'un mâle dans leur environnement adjacent. Par la suite, 
on pourrait regarder si le déplacement des domaines vitaux mène à de nouvelles rencontres 
entre les mâles et les femelles. Puis, si cela conduit à la mortalité d'oursons pendant la saison 
de reproduction. Ce test est essentiel afin de confirmer que l'effet négatif de la chasse sur la 
survie des oursons chez l'ours passe par la restructuration sociale et l'ISS, ce qui semble être le 






Mon projet a permis plusieurs avancées fondamentales en écologie. D'abord, j'ai pu décrire de 
façon assez précise la dynamique de la population d'un grand carnivore, ce qui a rarement été 
réalisé jusqu'à maintenant (Chapron et al., 2003; Hostetler et al., 2009; Spencer et al., 2011). 
En effet, peu d'études détiennent les données nécessaires pour faire des analyses de population 
détaillées à long terme et avec des estimations précises des taux démographiques (van de Kerk 
et al., 2013). La description détaillée de la démographie d'une espèce est importante, non 
seulement pour cette espèce, mais aussi pour d'autres. Elle peut servir de modèle pour des 
espèces qui auraient des traits d'histoire de vie similaires et pour lesquelles les informations 
nécessaires à l'étude démographique ne sont pas disponibles (van de Kerk et al., 2013). Mon 
étude a également permis de quantifier l'impact qu'un comportement peut avoir sur la 
dynamique d'une population sauvage, ce qui a rarement été fait en nature (Pelletier et Garant, 
2012; Wielgus et al., 2013). 
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Mon étude a aussi des répercussions plus appliquées et pourra notamment être utile pour les 
gestionnaires de la chasse à l'ours en Suède. En effet, elle donne un indicatif des impacts 
présents de la chasse sur la population. De plus, l'élasticité de la survie des différentes classes 
d'âge est un outil qui peut être utilisé pour prédire l'impact d'un changement dans les quotas de 
récolte sur le taux de croissance de la population.  
 
 
L'étude des grands carnivores est très importante puisque, de par leur position au sommet de la 
chaîne trophique, les grands carnivores sont déterminants pour la structure des communautés. 
En effet, un changement dans la démographie d'un grand carnivore peut avoir des 
répercussions en cascade le long de la chaîne trophique. Ces répercussions se font entre autres 
sentir à travers la déplétion des herbivores. Cependant, les effets peuvent s'étendre largement, 
notamment à travers le contrôle indirect des mésoprédateurs (Ripple et al., 2014). Ainsi, la 
présence de grands carnivores, à des densités écologiquement effectives, est importante pour 
le maintien de la biodiversité, de la structure et de la fonction des écosystèmes (Ripple et al., 
2014). Il sera donc important de s'assurer, dans la gestion de l'ours brun en Suède, de ne pas 
entraîner la population en deçà d'une densité effective. De plus, il est important de considérer 
que même si les populations sont maintenues à des densités viables, la chasse peut affecter 
indirectement le potentiel des grands carnivores à remplir pleinement leur rôle écologique au 
sommet de la chaîne trophique (Ordiz et al., 2013). En effet, les grands carnivores vont, sous 
un régime d'exploitation, modifier leur alimentation et leur repos afin d'augmenter la vigilance 
(Ordiz et al., 2011; Ordiz et al., 2012). Cela peut donc diminuer la pression qu'ils exercent sur 
les populations de proies et de mésoprédateurs (Ordiz et al., 2013). Ces effets devraient être 
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